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O objeto deste estudo foi  a avaliação do impacto ambiental  no Rio Canoas,  no  trecho  localizado
no  município  de  Correia  Pinto,  na  serra  catarinense.  Esse  rio  é  receptor  de  efluentes  das  indústrias  de
polpa e papel  de celulose da região.  Em peixes da espécie  Oreochromis  niloticus  (tilápia)  expostos  por
um período de  dois  meses  em  gaiolas  a  montante  (sítio  A)  e  a  jusante  (sítio  B)  do  local  de  despejo  do
efluente,  foram  analisadas  as  alterações  de  parâmetros  histológicos  (fígado  e  brânquias),  citológicos
(sangue),  hematológicos  (hematócrito  e  hemoglobina),  enzimáticos  em  plasma  sanguíneo  (aspartato
aminotransferase  (ATL),  alanina  aminotransferase  (ALT),  fosfatase  alcalina  (FA),  γ-glutamil  transferase
(γ-GT)  e  colinesterase  (Che)  e  metabólitos  (glicose,  colesterol  total,  HDL-C  e  LDL-C).  Os  resultados
demonstraram que: as células sangüíneas apresentaram alterações na membrana plasmática e no núcleo,
além  da  presença  de  um maior  número  de  eritrócitos  imaturos;  o  fígado  e  as  brânquias  apresentaram
hipertrofia e sinais  de degeneração;  a concentração do hematócrito  e a taxa de hemoglobina foi  superior
aos  valores  do  controle  e  aos  de  referência  de  laboratório  durante  todo  o  experimento;  os  metabólitos
apresentaram variações indicativas da adaptação dos organismos às condições  de  exposição  ao  meio.
Os  resultados  das  enzimas  avaliadas  delinearam  alterações  compatíveis  com  danos  de  exposição
crônica,  demonstrando  serem  os  peixes  bioindicadores  eficientes  das  condições  ambientais  adversas,
observadas neste estudo e que, juntamente com as demais  alterações citadas,  indicaram a presença  de





The  aim  of  this  study  was  the  environmental  impact  evaluation  in  Canoas  River,  on  the  Correa
Pinto's part of it, in the ridge of mountains of Santa Catarina. This river is the effluent of the pulp mill  receiver
of the region. In fishes of the species  Oreochomis  niloticus  (tilapia)  exposed within a period  of two months
in  jails  upstream  and  downstream  of  the  effluents  throwing  out  area,  were  analyzed  the  alterations  in  the
histological parameters (liver and gills),  cell  (blood),  hematological  (hematocrit  and hemoglobin),  enzymatic
in blood plasma  (alkaline  phosphatase  (FA),  alanine  aminotransferase  (ALT),  asparate  aminotransferase
(AST),  y-glutamil  transferase  (y-GT)  and  acetyl  cholinesterase  (Che)  and  metabolites  (glucose,  total
cholesterol, HDL and LDL). The results demonstrated that: the blood cells showed changes in the plasmatic




and gills  showed hypertrophy and degeneration  signals;  the  hematocrit  concentration  and  the  hemoglobin
rate  was  superior  to  the  control  data  and  to  the  laboratory  reference  during  all  the  experiment.;  the
metabolites  showed  indicative  variations  of  the  organism  adaptation  to  the  environmental  exposing
conditions.  The  evaluated  enzymes  results  pointed  alterations  compatible  with  the  chronic  exposure
damages, demonstrating that the fishes are efficient  bioindicators  of the environmental  adverse conditions,
observed  in  this  study  and  that,  gathering  the  other  alterations  mentioned,  indicated  the  presence  of
negative environmental impact in the region of this study.
1. INTRODUÇÃO 
1.1 Contextualização
Para Reigota (1994), o meio ambiente é um lugar determinado onde os aspectos naturais e sociais
mantêm  uma  relação  dinâmica  em  constante  interação  e  no  qual  o  amplo  papel  desempenhado  pelos
corpos hídricos inclui a integração de grandes áreas, que, interligadas,  influenciam-se mutuamente. Assim,
os corpos hídricos são mais que simples veículos para as mais diferentes substâncias: eles interagem com
as mesmas, alterando-lhes as estruturas e modo de ação. 
Normalmente, a origem destas substâncias no meio aquático é antrópica e poluente. Heath (1995)  aponta
como  tipos  de  poluição  hídrica  a  putrefação  de  matéria  orgânica,  o  excesso  de  nutrientes,  os  sólidos
suspensos, substâncias químicas tóxicas (metais, cloro, cianetos, amônia,  detergentes,  ácidos,  pesticidas,
bifenóis  policlorados,  hidrocarbonetos  do  petróleo,  efluentes  da  indústria  de  polpa  de  celulose,  misturas
químicas)  e  poluição  térmica.  Ao  atingirem  o  ambiente  aquático,  as  substâncias  oriundas  da  atividade
humana estão sujeitas  às  mais  variadas  condições  físico-químicas  e  biológicas,  cujas  ações  podem,  ou
não,  transformá-las  ao  longo  do  tempo.  Segundo  Bassfeld  (2002),  o  poder  de  um  determinado  agente
químico  causar  efeitos  deletérios  depende  não  apenas  das  suas  características,  mas  também  da





O  grau  de  contaminação  de  um  organismo  depende  de  alguns  fatores,  entre  os  quais,  as
propriedades  físico-químicas  da  substância  química,  as  rotas  de  exposição  e,  ainda,  do  conjunto  de
características  fisiológicas  e  bioquímicas  do  mesmo.  Para  as  espécies  aquáticas,  as  rotas
dermatológicas, respiratória e oral são importantes portas de entrada para xenobiontes presentes na água
(MALLINS; OSTRANDER, 1994). 
Conforme  Heath  (1995),  o  entendimento  destes  impactos  nos  diferentes  níveis  de  organização
biológica, devido às constantes alterações físicas e biológicas nas condições dos ecossistemas,  tem sido
objetivo da ecotoxicologia.  
A  concentração  de  xenobióticos  na  cadeia  alimentar  pode  constituir  uma  ameaça  direta  para  os
organismos  vegetais  e  animais,  assim  como  para  os  predadores,  incluindo  o  homem.  Para  Lemaire  e
Lemaire  (1995),  a  bioacumulação  é  mais  freqüente  e  pronunciada  no  meio  aquático.  Sua  importância
depende  da  taxa  de  metabolismo  e  de  eliminação  dos  produtos,  considerada  em  cada  organismo
aquático. 
Para  Gonçalves  (1998/99),  a  toxicidade  de  xenobióticos,  presentes  no  meio  ambiente  e  que
prejudicam o desenvolvimento de espécies é, muitas vezes, desconsiderada.  Heath (1995)  considera que
as análises usuais, químicas e físicas da água natural,  podem não detectar  alterações que estão afetando
os organismos aquáticos. Segundo LeBlanc (1995), atualmente os problemas ambientais podem ser mais
sutis e não tão evidentes como há alguns anos. Entretanto a ameaça ambiental  persiste,  causando efeitos
de longo prazo, mesmo quando alterações agudas não são percebidas. Cita, por exemplo, que a ausência
da mortandade de peixes  não  justifica  o  descuido  do  controle  ambiental  e  falta  de  apoio  às  pesquisas,
pois  ainda  que  mais  difíceis  de  se  visualizar,  as  conseqüências  danosas  provocadas  ao  ambiente  por
substâncias químicas permanecem (HARTL, 2002).  
Embora  a  evolução  e  os  avanços  da  química  analítica  tenham  mostrado  que  não  detectado  não
equivale a não presente ou a risco zero, Gonçalves (1998/99)  conclui  que a presença do xenobiótico nem
sempre pode ser constatada,  e que no “Risco Zero” os níveis de substâncias consideradas cancerígenas
não são detectadas.  Para Vlašiae,  Aaso & Bron (2000),  o funcionamento alterado dos  ecossistemas,  da




 Segundo  Miranda  (2000),  os  padrões  de  produção  e  consumo  da  sociedade  atual  têm  definido
tanto o estado das águas,  do  ar,  dos  solos,  da  fauna  e  da  flora,  bem  como  as  condições  da  existência
humana. Considera  histórica a relação entre o meio ambiente e a saúde das populações,  que é alterada
de acordo com as diferentes formas de civilização.  
A  necessidade  absoluta  de  ações  de  prevenção  e  manutenção  da  saúde  pública  objetivando  a
melhoria  da  qualidade  de  vida  das  populações  em  geral,  conduz  as  pesquisas  ao  vasto  universo  da
toxicologia e culmina com a geração de pressupostos e de regulamentação os quais podem se tornar uma
condição elementar e universal para o controle ambiental (GONÇALVES, 1988/99).
Os  testes  em  toxicologia  aquática,  padronizados  em  alguns  países,  estão  fundamentados  em
parâmetros de sobrevivência dos organismos,  estado geral  e reprodução.  Contudo, a tendência pró-ativa
vem  introduzindo  protocolos  mais  minuciosos  que  buscam  antecipar  ou  indicar  o  dano  ambiental
(WESTER et al., 2002) antes da manifestação de efeitos mais  drásticos,  como a morte.  Para Nascimento
(1998),  atualmente  o  enfoque  dos  programas  de  proteção  ambiental  tem  como  objetivo  a  proteção  e  a
preservação do ecossistema, diferentemente da forma reativa que repara e restaura o dano ocorrido. 
As  metodologias  que  utilizam  biomarcadores  para  avaliar  a  contaminação  aquática  têm  se
mostrado  eficientes,  pois  são  sensíveis  às  alterações  de  parâmetros  biológicos  de  determinados
organismos “sensibilizados”  por agentes poluentes.  Podem revelar a existência de condições adversas à
sobrevivência antes que manifestações clínicas e, portanto,  ecológicas,  mais  drásticas  comecem a surgir
(THOMAS, 1990; LEHTINEN, 1992).     
Assim,  a  utilização  de  biomarcadores  demonstra  ser  um  forte  aliado  para  a  realização  do
diagnóstico  da  qualidade  ambiental,  especialmente  quando  se  considera  a  exposição  subletal
(LEHTINEN;  TANA,  2001).   Esses  biomarcadores  têm  permitido  o  entendimento  dos  efeitos  das
atividades  antropogênicas  nos  ecossistemas.  E  podem  representar  a  exposição  a  agentes  químicos
poluentes,  em  estudos  que  avaliam  determinantes  de  efeitos  danosos  à  saúde  humana  (KOSATSKY;
WEBER, 2002).
Desta forma o estudo de alterações biológicas em espécies aquáticas pode gerar  dados para que,





Neste  sentido  a  caracterização  das  condições  ambientais  da  região  deste  estudo  por  meio  da
avaliação  das  alterações  de  parâmetros  biológicos,  dos  peixes  submetidos  à  exposição  crônica  ao
lançamento do efluente BMKE, constituiu um segmento do qual também fizeram parte outros dois. Um, que
avaliou as condições físico-químicas e a toxicidade aguda da água dos mesmos sítios estudados (PAIVA,
2004).  Outro,  que  realizou  o  levantamento  do  estresse  oxidativo  nos  mesmos  peixes  deste  estudo  no
Laboratório de Ecofisiologia aquática da UFSC.    
Neste  contexto,  apesar  dos  resultados  físico-químicos  terem  apontado  para  alterações  da
qualidade da água, estes não conseguem indicar a presença de danos à biota.  A avaliação de toxicidade
aguda  também  não  foi  suficiente  para  o  diagnóstico  de  lesões  às  espécies  estudadas.  Somente  os
resultados das  determinações  de  estresse  oxidativo  apontaram  para  respostas  indicativas  da  presença
de  poluentes.  Portanto,  se  existe  um  dano  ambiental  não  demonstrado  por  teste  de  toxicidade  aguda,
métodos  mais  sensíveis,  como  os  de  toxicidade  crônica,  devem  ser  empregados  com  esta  finalidade,
embora a legislação brasileira  ainda não os contemple.  Estes dados e os  pressupostos  já  mencionados
constituem a justificativa do presente estudo.
1.2 CARACTERIZAÇÃO DA ÁREA EM ESTUDO
A  área  deste  estudo  situa-se  sobre  o  aqüífero  Guarani,  e,  o  Rio  Canoas  como  componente  da
Bacia  do Rio Uruguai,  participa  na recarga deste manancial  aquático  subterrâneo.  Considerando-se  que
as  condições  de  potabilidade  dos  rios  que  compõem  esta  Bacia  determinarão  a  qualidade  de  todo  o
aqüífero,  entende-se  que  a  qualidade  do  Rio  Canoas  participa  diretamente  na  determinação  nas
condições deste.
 Gomes  (1999),  no  projeto  "Uso  agrícola  das  áreas  de  afloramento  do  aqüífero  Guarani  e
implicações  na  qualidade  da  água  subterrânea",  definiu  como  objetivo  a  caracterização  do  risco  de
contaminação da água subterrânea por atividades  agrícolas  nas  áreas  de  afloramento  ou  recarga  deste
importante reservatório de água, o Aqüífero Guarani.




altitude de 850m e esta localizado na microrregião dos Campos de Lages, no Planalto Serrano.
Seu clima é mesotérmico úmido com temperatura média  anual de 16ºC, precipitação média  anual
de  1480mm  e  umidade  relativa  média  anual  de  79%  (BRASIL  CHANEL,  2003).  Distante  225km  de
Florianópolis, tem como cidades próximas os municípios de Lages,  Ponte Alta e Otacílio Costa (ESTADO
DE SANTA CATARINA,  2003). 
Conforme  o  Censo  Demográfico  do  IBGE  de  2000,  o  município  de  Correia  Pinto  tem  uma
população total  de 17.026  habitantes,  dos  quais  70,75%  residem  na  área  urbana  e  o  restante,  29,25%,
permanece na  área  rural.  Os  dados  demonstram  um equilíbrio  entre  a  população  masculina  (50,96%)  e
feminina (49,04%). Tem uma taxa de alfabetização de 90,7%. Sua classificação,  na ordem geral  do índice
de  desenvolvimento  social  (IDS)  do  Ministério  da  Saúde  e  Ministério  da  Agricultura,  é  o  seiscentésimo
nonagésimo oitavo (698º) lugar (IBGE, 2003). 
Localizado às margens da BR-116, o município tem como principal fonte de riqueza a madeira, com
extensa área reflorestada.  Em Correia  Pinto está localizada uma das maiores  fábricas  de  polpa  e  papel
de celulose do Estado e a principal  empresa da região.  Na agricultura,  destaca-se a produção  de  feijão,
maçã, alho e pimentão. Também na pecuária o município marca presença com um grande rebanho bovino
de corte e  de  leite.  Correia  Pinto  possui  águas  termais  e  sulfurosas  (ESTADO  DE  SANTA  CATARINA,
2003).
O município de Correia  Pinto,  na região serrana de Santa Catarina  é  uma  das  cidades  banhadas
pelo Rio Canoas, o qual dá origem à maior  sub-bacia  hidrográfica  do Estado de Santa Catarina,  a Bacia
do  Rio  Canoas,  instituída  pela  Lei  Estadual  Nº  10.949,  de  09  de  novembro  de  1998,  e  que  compõe  o
maior  sistema  de  drenagem  da  vertente  do  interior  de  Santa  Catarina.  Este  rio  nasce  a  uma  altitude
aproximada de 1.095m, no Campo dos Padres,  Serra Geral,  no município de Urubici,  e  banha  12  (doze)
municípios  entre  o  Planalto  e  o  Oeste  Catarinense.  Tem  seu  curso  orientado  na  direção  oeste  e  ocupa
uma área aproximada de 60.123km2, equivalente a 63%  do território  catarinense.   Apresenta declividades
bastante suaves, variando de 0,01% a 0,03%, ao longo do seu percurso de 567km, entre altitudes de 800
a 850m, em média. Tem uma densidade de drenagem de 1,66 km/km2, exibindo uma vazão média  de 280
m3s-1,  mínima  de  110  m3s-1  e  máxima  de  900  m3s-1  (BRASIL  CHANEL,  2003).  No  município  de  Celso
Ramos,  oeste  de  Santa  Catarina,  o  Rio  Canoas,  afluente  do  Rio  Uruguai,  conflui  com  o  Rio  Pelotas  e




Figura  01.  Hidrografia  Básica  do  Estado  de  Santa  Catarina.  Fonte:  AVULSOS  MALACOLOGICOS,  2002.
Boletim Informativo do CIEAC. Ano II, no. 14, Marco de 2002. 
Os rios componentes da Bacia do Rio Canoas banham 28 municípios,  entre os quais Correia  Pinto
e  Otacílio  Costa  onde  estão  localizadas  duas  das  maiores  indústrias  papeleiras  do  país.  Suas  águas
abastecem mais de 300.000 habitantes e,  além  do  abastecimento  doméstico  e  industrial,  são  utilizadas
para  irrigação  e,  ainda,  para  a  dessedentação  de  animais.  São  rios  enquadrados  nas  classes  1  e  2,
segundo resolução no 20/86 do Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA, 1996). 
As principais  fontes poluidoras do Rio  Canoas  na  região  serrana,  são  os  despejos  sanitários,  as
atividades  agrícolas,  as  atividades  de  extração  de  areia  e,  na  área  específica  desta  pesquisa,  o
lançamento  de  efluentes  da  indústria  de  polpa  e  papel  de  celulose  (Figura  02).  O  Relatório  de  Impacto
Ambiental  (1990)  sobre os efeitos  da construção,  pela  ENERCAM  (Energia  Elétrica  de  Campos  Novos)
da barragem no Rio Canoas,  em Campos Novos  SC, apontou estar  este trecho do  rio  contaminado  por
fenóis.   Portanto,  este é um rio que  recebe  grande  quantidade  de  xenobióticos  em  toda  a  sua  extensão
(ENERCAM, 1990). 
Pelos dados expostos acima, estudos sobre o perfil  ambiental  e de saúde do município de Correia
Pinto,  devem  considerar  principalmente  as  conseqüências  do  lançamento  de  efluentes  da  indústria  de
papel  e  celulose  diretamente  no  Rio  Canoas,  pois  estudos  anteriores  demonstraram,  em  testes  de





Figura. 02: Imagem da indústria de polpa e papel de celulose, instalada no município de Correia Pinto - SC.
1.3 OBJETIVOS
1.3.1 OBJETIVO GERAL
Avaliar  o  impacto  ambiental  do  efluente  da  indústria  de  polpa  de  celulose  tipo  Kraft,  através  da
exposição  crônica  da  espécie  Oreochromis  niloticus  (tilápia),  in  situ,  no  Rio  Canoas,  na  região  do
município de Correia Pinto  SC, utilizando biomarcadores. 
1.3.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS





1.3.2.2. Avaliar o grau das alterações, na espécie  Oreochromis  niloticus  (tilápia),  após exposição crônica
à água do Rio Canoas, receptor do efluente da indústria de polpa celulósica, utilizando os parâmetros:
Citológico (sangue).
Histológico (fígado e brânquias).
Hematológico (hematócrito e hemoglobina).
Enzimático (fosfatase  alcalina,  alanina  aminotransferase,  aspartato  aminotransferase,  γ-glutamil
transferase e colinesterase.
Metabólito (glicose, triacilgliceróis, colesterol total, HDL-C e LDL-C).





A Ecotoxicologia  é considerada uma subdivisão da toxicologia  que estuda os efeitos  e a  ação  de
substâncias antropogênicas e naturais nos organismos vivos, em vários níveis de organização,  bem como
as interações destas substâncias com o meio (RAND; WELLS; MCCARTY, 1995). 
Os  estudos  ecotoxicológicos  constituem  importante  ferramenta  para  o  monitoramento  ambiental,
pois,  conforme Meletti  (1997),  as  informações  que  fornecem  a  respeito  dos  ambientes  degradados  dão
subsídios para estudos em outros habitats,  auxiliam na avaliação de danos e  na  identificação  da  origem
dos  impactos  ambientais.  Também  ajudam  no  entendimento  das  relações  entre  a  poluição  e  suas
conseqüências  biológicas.  Buscam  ainda,  determinar,  de  forma  científica  e  sistemática,  o  risco
toxicológico  resultante da exposição a agentes com propriedades  tóxicas intrínsecas, risco esse definido
por Gonçalves (1988/99) como a probabilidade de um resultado adverso para a saúde.
A  toxicologia  aquática  é  um  ramo  da  ecotoxicologia  que  avalia  os  efeitos  de  xenobiontes  em
organismos aquáticos. Os primeiros relatos sobre a toxicologia  aquática foram traçados no século XVIII e
tratam  dos  efeitos  de  agentes  químicos  sobre  o  organismo.  Porém,  o  primeiro  protocolo  que  incluiu  os
testes de toxicidade foi  estabelecido  somente em 1954 pela American  Society  for  Testing  and  Materials
(ASTM) (RAND; WELLS; MCCARTY, 1995). 
Na  década  de  60  o  toxicólogo  Truhaut,  conforme  Hartl  (2002),  introduziu  o  termo  toxicologia.  No
início dos anos 70 a toxicologia foi reconhecida como ciência sendo que neste período foi  aceito  o uso de
peixes como ferramenta para regulamentação governamental  e guia para controle  da  água  poluída.  Hartl
(2002) aponta, também, que a inter-relação entre os estudos dos sedimentos,  da bioquímica aquática,  da
identificação  de  biomarcadores,  de  ensaios  de  toxicidade  em  micro-escala  e  da  análise  de  efluentes
permitiu  o  rápido  amadurecimento  da  toxicologia  aquática.  Porém,  somente  após  décadas,  a
internacionalização da toxicologia  aquática,  já aplicada no Canadá e América  do Norte,  incluiu países da
Europa, sudoeste da Ásia, Japão, Austrália, e a Nova Zelândia (RAND; WELLS; MCCARTY, 1995). 
Conforme Gonçalves (1998/99), o início sistematizado do estudo da avaliação do risco, definido por




anos  70.   Até  então,  existia  pouca  regulamentação  em  alguns  países  como  os  EUA,  e  as  regras  se
traduziam no estabelecimento e vigilância  de  valores-limite  para  os  trabalhadores  e  quantidades  diárias
aceitáveis  de  resíduos  de  pesticidas  ou  de  aditivos  nos  alimentos.  A  partir  daí,  foram  descritas  as
diretrizes para a tomada de decisões  reguladoras,  as quais definiram as regras para a identificação das
propriedades tóxicas intrínsecas, avaliação da dose-resposta, análise da exposição e a caracterização do
risco,  tendo  por  finalidade  fornecer  dados  de  uma  forma  organizada  e  consistente  para  a  avaliação  do
risco. Para Ferolla (2003), o risco é definido como a característica inerente a uma substância,  atividade ou
procedimento que representa um potencial de causador de danos.
Desde então, a ecotoxicologia se desenvolveu como uma disciplina científica e não só descreve os
efeitos  da  exposição  a  substâncias  químicas  e  radiação,  mas  também  o  destino  ambiental  de
contaminantes (HARTL, 2002). 
Na  Europa,  a  resolução  dos  problemas  causados  pelas  substâncias  tóxicas,  atualmente,  vem
sendo  considerada  como  prioridade  ambiental.   A  análise  destas  substâncias  vem  ganhando  espaço.
Castñeira  (2000)  aponta  que  das  50.000  substâncias  analisadas,  20.000  foram  consideradas  de  efeito
nocivo.  Alerta,  também, que muitas outras estão no  mercado  sem  nenhum  tipo  de  avaliação  conforme  a
Chemical  Awareness,  em 2000.  Cita  ainda  que  a  USEPA   em  1995  recomendou  prioridade  para  estes
testes e indicou uma lista inicial  de aproximadamente 87000 substâncias químicas.  Destas,  planejou  que
em 1999 fossem testadas 15000.
Para  Hartl  (2002),  estes  contaminantes  tóxicos  freqüentemente  causam  respostas  características
nos organismos afetados, as quais podem ser utilizadas como biomarcadores. 
A  estimativa  da  toxicidade  de  águas  residuais  (domésticas  e  industriais)  com  o  uso  de
bioindicadores,  conforme  Brito  et  al.  (2002),  tem  sido  aplicada  em  muitos  países  europeus,  que  têm
alterado suas metodologias de avaliação ao adotarem uma abordagem global através de um processo de
avaliação direta  da  toxicidade.  Nestes  casos,  a  análise  ecotoxicológica  das  águas  residuais  constitui  a
primeira fase do processo analítico. 
Rand, Wells e McCarty (1995) consideram que o desenvolvimento e a aplicação de protocolos para
estudos  ecotoxicológicos  constituem  importantes  ferramentas  para  o  monitoramento  ambiental  e,  no
Brasil,  ainda  são  incipientes.  As  informações  obtidas  através  desta  metodologia  podem  fornecer




entre a poluição e suas conseqüências biológicas. 
Gonçalves  (1998/99)  avalia  que  por  muitos  anos  tem  havido  uma  partilha  de  informações  com  o
objetivo de padronizar  o regime de testes químicos e as  metodologias  dos  exames  clínicos,  indicadores
de  alterações  por  substâncias  tóxicas.  Neste  sentido,  por  exemplo,  no  Rio  de  Janeiro  (1992),  na
Conferência  das  Nações  Unidas  sobre  o  ambiente,  ficou  estabelecido,  como  um  de  seus  fins,
considerar-se a  avaliação do risco. 
Para  Meletti  (1997),  o  diagnóstico  da  qualidade  ambiental  sob  o  olhar  da  toxicologia  permite
entender  processos  biológicos  sistêmicos,  permitindo  somar  novas  descobertas  científicas  às
metodologias  tradicionais.   Por  conseguinte,  o  conhecimento  dos  processos  biológicos  no  controle  da
poluição e a compreensão das sérias conseqüências no ambiente possibilitam a oferta de subsídios para
outras áreas, que dividem a responsabilidade do manejo dos recursos naturais. 
2.2 Termos utilizados em ecotoxicologia 
Alguns  conceitos  são  fundamentais  na  ecotoxicologia  e  aqui  são  ressaltados  aqueles  de  maior
expressão para este estudo.
2.2.1 Estressor ambiental 
Estressor  ambiental  como  terminologia  usada  na  fisiologia,  refere-se  ao  agente  capaz  de  causar
respostas fisiológicas pelo organismo (HEATH, 1995).
2.2.2 Xenobiótico
Um xenobiótico é definido como uma substância que não tenha sido produzida pelo organismo,  tais
como  produtos  industriais,  drogas  terapêuticas,  aditivos  para  alimentos,  compostos  inorgânicos  entre
outros  (RAPOSO,  2002).  Quando  classificado  como  poluente  este  é  definido  como  “uma  substância




apresenta um efeito de prejuízo à qualidade ambiental” (QUÍMICA E MEIO AMBIENTE, 2003). 
Para  Hartl  (2002),  os  xenobióticos  também  são  testados  para  fins  mais  específicos  tais  como  a
citotoxicidade, mutagenicidade, carcinogenicidade e teratogenicidade. 
2.2.3 Poluição ambiental
É  a  degradação  da  qualidade  ambiental,  com  alteração  adversa  de  características  do  meio
ambiente (FEROLLA, 2003).
2.2.4 Biotransformação
Os caminhos de transformação  (rotas  metabólicas)  percorridos  pelos  xenobióticos  no  organismo,
onde  os  tecidos  os  tornam  mais  polares  são  denominados  de  biotransformação.  Muitas  vezes  a
biotransformação  pode  originar  um composto  metabólito  mais  tóxico  que  a  molécula  original,  processo
este denominado bioativação.  Os compostos bioativados podem produzir  lesões  ao  vencer  as  barreiras
de proteção gerando, no organismo, respostas tóxicas (RAPOSO, 2002).
2.2.5 Carga tóxica
A carga tóxica é definida como a contribuição tóxica do efluente para um corpo receptor  (SOARES,
2004).
2.2.6 Bioacumulação
A bioacumulação é definida,  de forma geral,  como o processo pelo qual os agentes  químicos  são
absorvidos e retidos pelos organismos, a partir do ambiente em que vivem ou através da sua alimentação
(SOARES,  2004).  A  assimilação  de  um  xenobiótico  oriundo  do  meio  ambiente,  em  qualquer  tipo  de
contaminação,  pode  ocorrer  por  via  oral,  respiratória  e  cutânea,  entre  outras  (CASARETT  e  DOULLS,




Os resíduos orgânicos refratários podem sofrer bioacumulação, fenômeno que gera preocupação e
também  estudos  ambientais.  Alguns  compostos  podem  estar  no  meio  em  concentrações  não  críticas,
porém,  pela  bioacumulação,  sua  concentração  nos  tecidos  pode  tornar-se  elevada  e  nem  sempre  os
mecanismos metabólicos de eliminação são eficientes (BARROS et al., 1999).
As substâncias antrópicas lançadas às águas podem, pelo fenômeno da bioacumulação,  ocasionar
diferentes efeitos tóxicos de difícil definição. 
2.2.7 Bioindicador
São  organismos  ou  comunidades  que  podem  fornecer  informações  sobre  as  condições  de  um
ecossistema.  Apresentam  processos  bioquímicos  básicos  semelhantes  aos  do  homem  e  reagem  aos
poluentes  ambientais,  com  alterações  biológicas,  mais  rapidamente  que  este  (AZEVEDO  e  CHASIN,
2003).  
2.2.8 Biomarcador
Um biomarcador é conceituado como sendo “...  a variação bioquímica,  genética,  celular,  fisiológica
ou de comportamento,  que  pode  ser  medida  em  amostras  de  tecidos,  fluidos  ou  ao  nível  do  organismo
inteiro (indivíduos ou populações),  de forma a prover evidências de efeitos  de um ou mais  contaminantes
químicos (e/ou de exposição à radiação)” (CASARETT; DOULLS, 2002). 
Portanto,  biomarcador  é  uma  variação  induzida  em  componentes  celulares,  bioquímicos,
estruturais,  mensuráveis  em  um  sistema  biológico  ou  amostra,  por  efeito  de  um  estressor  ambiental
(MCCARTY; POWER; MUNKITTRICK, 2002).
2.2.9 Biomonitoramento 




de respostas biológicas  para avaliar  mudanças ambientais  com o objetivo de utilizar esta informação em
um  programa  de  controle  de  qualidade.  Essas  mudanças,  normalmente,  estão  associadas  a  fontes
antropogênicas (SOARES, 2004). 
2.2.10 Bioensaio
O bioensaio  é  definido  como  sendo  um teste  usado  na  determinação  da  potência  de  um agente
físico,  químico  ou  biológico.  Os  bioensaios  têm  sido  utilizados  na  avaliação  do  impacto  de  agentes
químicos sobre organismos aquáticos,  bem como, sobre a qualidade de um determinado corpo de água.
Durante  as  duas  últimas  décadas,  houve  esforços  para  padronização  de  testes  toxicológicos  e
ecotoxicológicos  (microcosmo  e  mesocosmo),  estes  testes  têm  sido,  geralmente,  reconhecidos  como
válidos para o controle da qualidade ambiental (BASSFELD, 2002).
Conforme Callisto, 2000, esses testes têm sido utilizados no monitoramento de reservatórios e
trechos de importantes bacias hidrográficas sob diferentes níveis de impacto antrópico e como
indicadores da qualidade da água e da saúde de ecossistemas. 
2.2.11 Biodisponibilidade
Para que um organismo sofra a ação do agente químico, este deve estar biodisponível. A
biodisponibilidade é caracterizada pela forma e pela propriedade da substância química as quais lhe
permitem interagir com o organismo, provocando o efeito tóxico (SOARES, 2004). A maior ou menor
biodisponibilidade determina maior ou menor efeito tóxico. 
2.2.12 Efeito letal




suficiente para que ocorra a morte do indivíduo (AZEVEDO e CHASIN, 2003).   
2.2.13 Efeito subletal
O dano ou a  lesão  patológica  que  pode  afetar  a  performance  de  um organismo  ou  reduzir  a  sua
habilidade  de  responder  a  um  estímulo,  causado  por  um  agente,  numa  concentração  inferior  a  aquela
determinante da morte, é definido como efeito subletal (AZEVEDO e CHASIN, 2003).   
Estressores  subletais  respondem  por  um  complexo  conjunto  de  alterações  fisiológicas,
comportamentais,  imunológicas  e  patológicas  em  peixes.  Estas  mudanças  podem  ser  observadas  no
crescimento, na performance de nado, na resistência às doenças e capacidade de reprodução (THOMAS,
1990), entre outros efeitos  subcrônicos como a perda de peso,  alterações no comportamento e sintomas
patológicos (DELICADO; PEREIRA; SANTANA, 1998/1999).
2.2.14 Dose e tempo de exposição
A  avaliação  da  dose-resposta  define  a  relação  entre  a  dose  do  agente  e  a  probabilidade  de
incidência  de  um  efeito  adverso  em  animais  de  laboratório  (CASARETT  e  DOULLS,  2002).  Portanto,
entender  a  resposta  à  dose,  relacionada  à  intensidade  e  perfil  temporal,  é  a  base  fundamental  do
relacionamento  quantitativo  entre  a  exposição  ao  xenobiótico  e  a  incidência  de  um  efeito  adverso
(GONÇALVES, 1998/1999).
A duração da exposição ao agente em condições experimentais  pode ter um considerável  impacto
na qualidade e quantidade das mudanças fisiológicas (HEATH, 1995). 
Se a concentração do poluente for alta,  variações fisiológicas  rápidas  poderão ocasionar  a morte,
se a exposição do bioindicador for subletal, poderão ocorrer alterações nos padrões do sistema biológico,
usualmente após um período de horas ou dias (HEATH, 1995). 
Assim,  o  controle  sobre  as  variantes,  dose  e  tempo  de  exposição,  do  bioindicador  ao  agente
químico é um dos aspectos mais importantes para os bioensaios de toxicidade. 




(aguda, subcrônica e crônica), dos xenobióticos.
2.2.15 Toxicidade
Para  Soares  (2004),  toxicidade  é  a  propriedade  inerente  ao  agente  químico,  que  produz  efeitos
danosos a um organismo quando este é exposto, por um certo tempo, a determinadas concentrações. 
Segundo Quevedo, Bazañez e Barbarin  (2001),  para determinar  a toxicidade empregam-se provas
de bioensaio, cujos objetivos consistem em determinar:
1. -A medida de toxicidade aguda ou o limite de tolerância (TLm);
2. -A dose letal capaz de provocar a morte de 50% dos indivíduos (DL50).
Os  testes  toxicológicos  medem,  em  um  animal  exposto  a  um  xenobiótico,  tanto  os  efeitos  de
exposição  de  curta  duração  (toxicidade  aguda)  como  os  da  exposição  por  longo  tempo  (toxicidade
crônica) (DELICADO; PEREIRA; SANTANA, 1998/99).  
2.2.16 Toxicidade Aguda
 É a manifestação de um efeito  em um curto espaço de tempo (0 a 96h) após a administração  de
uma  dose  única  de  uma  substância.  Em  geral,  é  o  primeiro  estudo  a  resposta  de  uma  substância,
realizado quando ainda não se  tem nenhuma informação ou somente noções teóricas ou potenciais  muito
restritas sobre a mesma (SOARES, 2004).
Ensaios  de  toxicidade  aguda  têm  sido  realizados  para  avaliação  da  toxicidade  de:  agentes
químicos  em  geral,  águas,  efluentes  líquidos,  lixiviados,  lodos  e  resíduos  sólidos.  Nestes  ensaios  são
utilizadas várias espécies:  peixes,  microcrustáceos,  algas,  bactérias  e  organismos  terrestres  (minhocas,
plantas e abelhas).
Os  resultados  desses  ensaios  são  geralmente  expressos  em  CL50  (concentração  letal),  CE50





O  efeito  crônico  manifesta-se  em  organismos  vivos  expostos  a  agentes  químicos  por  longos
períodos (dias ou anos), conforme o ciclo de vida da espécie em estudo (SOARES, 2004). 
A toxicidade crônica caracteriza o perfil toxicológico de uma substância em uma espécie, após uma
exposição repetida e prolongada acima de 10 dias. Nas condições deste ensaio,  devem se manifestar  os
efeitos que necessitam de um longo período de latência ou que são cumulativos (MIKAELIAN et al., 2002).
Os efeitos crônicos deletérios, na maioria das vezes, ocorrem como resultado de uma exposição  a baixos
níveis  de  agentes  químicos  ou  associações  destes  (RAND;  WELLS;  MCCARTY,  1995).  A  exposição
crônica  a  estressores  ambientais  pode  resultar  na  diminuição  do  tempo  de  vida  e  do  sucesso  de
reprodução,  com  sérias  conseqüências  para  a  sobrevivência  de  uma  população  de  peixes  (THOMAS,
1990).
2.2 Técnicas utilizadas em estudos ecotoxicológicos
No  Brasil,  para  se  avaliar  a  qualidade  da  água,  tradicionalmente,  são  utilizados  parâmetros
físico-químicos tais como DBO, DQO, pH e condutividade,  entre outros.  Testes de toxicidade que utilizam
organismos de vários níveis tróficos têm sido propostos, sendo, porém, restritos à avaliação da toxicidade
aguda.
 
A iniciativa de utilizá-los de maneira mais efetiva e sistemática  também é bastante limitada,  sendo
poucos  os  órgãos  como  a  CETESB/SP  que  o  fazem.  Em  Santa  Catarina,  através  da  FATMA,  existe  a
iniciativa de desenvolver metodologia para a avaliação de toxicidade aguda e propor  a sua normatização,
contemplando-a na legislação vigente.  É necessário  ressaltar  que a legislação brasileira  atual não  exige,
por parte das indústrias, a realização de quaisquer tipos de ensaios de toxicidade.
 
Segundo  Meletti  (1997),  as  propriedades  físicas  e  químicas  dos  sistemas  aquáticos  podem  ter
efeitos profundos na atividade biológica e sobre xenobióticos. O ecossistema aquático envolve interações
físicas, químicas e biológicas complexas,  o que torna difícil  o entendimento das repostas dos sistemas.  A
vulnerabilidade dos sistemas aquáticos está relacionada a fatores físicos  e  químicos,  como  a  duração  e




processo os organismos  de  água  doce  têm  sido  reconhecidos  como  um grupo  sensível  a  variações  de
parâmetros  ambientais.  Contudo  os  critérios  de  qualidade  da  água,  obtidos  a  partir  da  análise  dos
organismos,  são  resultantes,  principalmente,  de  testes  de  laboratório  e,  em  escala  muito  menor,  de
ensaios realizados em campo. 
Diferentes laboratórios de ecotoxicologia aquática, no Brasil, como os da UFSC, UFPR, UFSCar  e
da  EESC/USP,  vêm  desenvolvendo  trabalhos  de  monitoramento  da  qualidade  ambiental  em  diversos
locais com o uso de bioindicadores.  Segundo Meletti,  (1995),  os organismos já padronizados para testes
de toxicidade aquática, são as  “espécies  exóticas  Daphnia  magna,  Ceriodaphnia  dubia  (Cladocera),  e
os  peixes  Brachydanio  rerio  e  Poecilia  reticulata,  que  têm  sido  utilizados  no  Laboratório  de
Ecotoxicologia  Aquática  (CETESB/SP),  além  das  seguintes  espécies  nativas:  Ceriodaphnia  silvestrii
(Cladocera),  Chironomus  xanthus  (Chironomidae),  Hyalella  meinerti  (Amphipoda),  Serrapinus
notomelas,  Serrapinus  stenodon,  Hyphessobrycon  eques,  Hyphessobrycon  bifasciatus  e  Prochilodus
scrofa  (peixes)”.  No  entanto,  poucos  são  os  trabalhos  no  Brasil  que  correlacionam  a  tratabilidade  dos
efluentes com sua toxicidade (DAMATO et al., 1998).  
Os organismos, especialmente os aquáticos, estão sujeitos, em seu hábitat,  à exposição a misturas
complexas de químicos poluentes.  Assim,  os bioindicadores  podem  indicar,  tanto  em  estudos  de  campo
como de laboratório,  os  efeitos  tóxicos  resultantes  da  exposição  a  misturas  de  substâncias  químicas  no
ambiente. 
Pela sensibilidade das respostas primárias das células a alterações ambientais,  os biomarcadores
bioquímicos  e  fisiológicos  são  apontados  como  instrumentos  eficientes  à  detecção  precoce  dos  danos
causados pela poluição (NASCIMENTO, 1998).
Segundo  Walker  (1998),  para  a  avaliação  ambiental  é  de  grande  interesse  a  análise  de
biomarcadores  que  indicam  a  extensão  dos  efeitos  tóxicos  de  substâncias  químicas  em  organismos,
como, por exemplo,  os mecanismos de alterações moleculares resultantes da ação de agentes químicos,
tais  como  a  inibição  da  acetilcolinesterase  por  organofosforados  e  carbamatos.  A  inibição  da
acetilcolinesterase  (AChE)  é  amplamente  reconhecida  como  um  bom  biomarcador  de  exposição  a
pesticidas  organofosforados  (ROEX;  KEIJZERS;  VAN  GESTEL,  2003).  Assim,  os  biomarcadores  são
ferramentas poderosas para detectar, também, o impacto da exposição a concentrações subletais  de uma




A busca constante para aperfeiçoar ao máximo os resultados obtidos em testes com bioindicadores
tem incluído testes in situ na avaliação das condições ambientais, e, assim, da qualidade de água e saúde
de  ecossistemas.  Estes  testes  indicam  ser  métodos  práticos,  baratos  e,  principalmente,  confiáveis  na
avaliação  da  qualidade  ambiental,  o  que  possibilita  a  comparação  entre  os  padrões  de  habitats  menos
afetados  com  os  dos  ambientes  degradados.  A  implementação  de  bioensaios  de  fácil  aplicação  pode,
num futuro próximo, permitir  aos laboratórios  fazer da  realização  de  ensaios  ecotoxicológicos  uma  rotina
no Brasil (MELETTI, 1995).
Estudos em laboratórios  têm sido desenvolvidos para permitir  o avanço das investigações sobre a
identificação  das  substâncias  químicas
 
específicas  envolvidas  na  etiologia  de  doenças  observadas  sob
condições onde as variáveis são controladas de forma mais eficiente (WESTER, et al. 2002).
Estudos de células  e  de  tecidos,  em  peixes,  têm  apontado  para  uma  série  de  biomarcadores  de
estresse  ambiental.   Assim,  uma  grande  variedade  de  técnicas  que  utilizam  os  mais  diversos
biomarcadores  como  células  isoladas,  organelas,  sistemas  enzimáticos  plasmáticos  ou  tissulares,  entre
outras,  tem  sido  desenvolvida  para  o  estudo  da  toxicidade  de  xenobióticos  presentes  em  efluentes
industriais.  
Biomarcadores  que  vêm  sendo  utilizados  em  laboratórios  ou  em  estudos  de  campo:  indicadores
moleculares bioquímicos, histologia, determinações sangüíneas e citologia do sangue.
2.3.1 Indicadores moleculares bioquímicos
Índices bioquímicos são muito sensíveis aos estressores subletais  sendo a magnitude da alteração
bioquímica  freqüentemente  relacionada  à  severidade  de  estressores,  conforme  Livingstone  (1985)  e
Thomas  (1987).  Mas  para  Thomas  (1990),  em  geral,  há  uma  falta  de  informação  sobre  potenciais
indicadores moleculares em peixes.
Respostas  bioquímicas  em  peixes  para  um  amplo  grau  de  adversidades  físicas  e  estímulos
químicos  (estressores  ambientais),  têm  sido  estudadas  intensivamente  nas  últimas  décadas.  Conforme





Respostas bioquímicas e celulares são indicadoras precoces da exposição a estressores,
anteriores ao declínio da população, e apresentam a característica ideal para um indicador biológico:
resposta em curto espaço de tempo (THOMAS, 1990).
As respostas fisiológicas causadas pelos estressores são precedidas por alterações
bioquímicas ou moleculares, como mudanças químicas nos ácidos nucléicos, células, e fluidos
extracelulares (THOMAS, 1990). 
Indicadores bioquímicos específicos  podem  prover  informações  a  respeito  da  natureza  do  agente
estressor,  enquanto  que  indicadores  bioquímicos  não  específicos  indicam  conseqüências  biológicas  de
exposição  crônica.  A  associação  desses  indicadores  pode  fornecer  informações  sobre  o  tipo  do
estressor,  seu  mecanismo  de  ação,  a  extensão  da  disfunção  fisiológica,  e  também  o  potencial  das
conseqüências em longo prazo (THOMAS, 1990).
Por exemplo,  a formação de aductos no DNA é relacionada  com  a  alta  incidência  de  tumores  em
algumas espécies de peixes expostos a benzopirenos e a hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (PAH).
Os aductos do DNA são biomarcadores  para  exposição  a  PAH  e  têm  sido  relacionados  à  formação  de
tumores em peixes Pleuronectes setulus (WILSON; KRUZZYNSKI; ADDISON, 2001). 
Das muitas variantes bioquímicas e moleculares que demonstram respostas específicas para certos
tipos  de  estressores  ambientais,  citam-se  as  metalotioneínas  (THOMAS,  1990),  que  servem  como
biomarcadores de exposição a metais. Outro exemplo é a glutationa que geralmente tem sua concentração
elevada  na  presença  de  metais  e  contaminantes  orgânicos  (THOMAS;  WOFFORD,  1984;  THOMAS;
JUEDES,  1992).  Também  se  observa  que  a  vitamina  C  é  depledada  em  peixes  expostos  a  doses
subletais de substâncias orgânicas e inorgânicas (HEATH, 1995).  
As enzimas plasmáticas  atuam  nas  células  de  tecidos  específicos  e  seus  valores  aumentados  no
plasma são indicativos de lesões nestes tecidos.  Das  inúmeras  enzimas  e  proteínas  especializadas  que
podem  ser  identificadas  nos  tecidos,  apenas  algumas  são  usadas  como  biomarcadores.  As  enzimas
plasmáticas  de maior  interesse  indicam  danos  no  tecido  hepático  e  cardíaco.  Elas  são:  a  transaminase





Conforme  Lenguen  et  al.  (2000),  a  maioria  dos  xenobióticos  são  biotransformados  por  enzimas
localizadas no fígado, embora se tenha demonstrado que as guelras desempenham importante função na
biotransformação  em  peixes.  Assim,  as  oxidases  de  função  mista  (MFO),  relacionadas  a
biotransformações de xenobióticos,  bem como, ao metabolismo de esteróide e lipídios,  são pesquisadas
em brânquias e músculos que são tecidos tão apropriados quanto o fígado (HEATH, 1995). 
O  fígado  produz  uma  série  de  enzimas  oxidativas  e  redutivas,  como  o  sistema  citocromo  do
CYP450, a flavina-monooxidase, as peroxidases, hidrolases, esterases e amidases,  além de outras,  como
a digluconiltransferase, as sulfatransferases, metilases, acetiltransferases e tioltransferases, que realizam a
biotransformação das substâncias absorvidas. Destas, o CYP450 é extremamente sensível para poluentes
orgânicos sendo induzido rapidamente. 
A indução do CYP450A1 foi  observada em hepatócitos  de trutas arco-íris  (O. mykiss) expostas ao
fungicida iprodione (CHIESARA et al., 2000).   A atividade EROD  (etoxiresorrutina-O-detilase)  e  os  níveis
de  proteína  CYP1A  foram  escolhidos  como  biomarcadores  de  exposição  aos  dibenzo-p-dioxinas
policlorados (PCDDs),  dibenzofuranos policlorados (PCDFs)  e a certas bifenilas  policloradas  (PCBs).   A
indução do CYP1A, associada ao aumento de aductos do DNA, é considerada como fator de risco para a
formação de tumores (WILSON;  KRUZZYNSKI;  ADDISON,  2001).   A  atividade  EROD  hepática  tem  sido
apontada  como  bom  indicador  da  saúde  de  peixes  na  avaliação  do  impacto  no  ambiente  aquático
(WILSON; KRUZZYNSKI; ADDISON, 2001).  
A determinação dos níveis de indução do CYP1A em fígado, guelras,  rins e cérebro do  salmão  do
Atlântico exposto às bifenilas policloradas e às dioxinas, em laboratório e em campo,  mostrou um aumento
destes níveis em relação aos do controle, resultado semelhante ao observado em estudos com o fígado do
salmão chinook (Oncorhynchus tsawytscha) expostos aos mesmos agentes (CAMPBELL et al., 1996). 
Algumas substâncias são suspeitas de ocasionarem alterações hormonais e dessa forma afetam a
capacidade de reprodução das espécies.  Testes demonstraram que o potencial  da atividade estrogênica
está ligado a respostas  biológicas  como  a  disruptura  hormonal  (PELLISERRO  et  al.,  1993).  A  atividade
hormonal  com  ação  estrogênica  e  antiestrogênica  é  constatada  em  mamíferos  e  pássaros  expostos  a
pesticidas, hidrocarbonetos policlorados (DDT) e a bifenilas  policloradas.  Resultados preliminares obtidos




em teleóstolos por mecanismo similar. (THOMAS, 1990). 
A  introdução  de  algumas  substâncias  poluentes  na  comunidade  bentônica  pode  ocorrer  sem
nenhuma  evidência  de  efeitos  toxicológicos  agudos,  porém,  certos  contaminantes  (dioxinas,  furanos,
hidrocarbonetos  policíclicos  clorados,  pesticidas  organoclorados  e  mercúrio)  são  bioacumulados  na
cadeia alimentícia aquática e podem desencadear efeitos negativos crônicos,  como a disruptura hormonal
(TAKATSUKI;  YAMAGUCHI,  2001).  Neste  sentido  Pelliserro  et  al.,  (1993),  citam  que  a  produção  de
vitelogenina em peixes in  vivo  é indicadora  da exposição aos compostos estrogênicos e,  primariamente,
culturas  de  hepatócitos  têm  sido  usadas  para  mensurar  a  extensão  da  indução  da  vitelogenina  após  a
exposição a meios suspeitos de atividade estrogênica.
Outros  estudos  nossos  sobre  os  efeitos  de  agrotóxicos  em  peixes,  têm  demonstrado  alterações,
como,  por  exemplo,  a  redução  da  atividade  das  colinesterases,  em  peixes  coletados  no  rio  Canoas  na
região  da serra catarinense.  Também Hussein et al.  (1996),  MOORE  e  WARING  (1998)  e  Environmental
Agency,  (1997),  citam  esse  resultado  em  seus  estudos.  A  exposição  aos  inseticidas  pertencentes  aos
grupos  dos  organofosforados  e  carbamatos  é  constatada  pela  inibição  das  colinesterases.  Seu
mecanismo de ação é a inibição de enzimas colinesterases,  especialmente a acetilcolinesterase,  e leva a
um acúmulo de acetilcolina (MINISTÉRIO DA SAÚDE, 1999/2000).
2.3.1 Histologia
Os  recursos  da  histologia  incluem  estudos  simultâneos  de  anatomia,  fisiologia,  endocrinologia,
patologia  e  toxicologia  e  podem  contribuir  para  o  entendimento  do  mecanismo  de  ação  e  para  a
identificação  do  órgão  alvo  dos  compostos  tóxicos  (WESTER  at  al.,  2002).   Embora  fatores  causais
freqüentemente  sejam  desconhecidos,  estudos  demonstraram  a  utilidade  da  histopatologia  como  um
indicador  da  qualidade  geral  do  ambiente  aquático  ao  permitir,  por  exemplo,  a  realização  de  um
diagnóstico precoce das alterações neoplásicas (WESTER at al., 2002).  
A histologia  de peixes pode ser útil,  tanto em estudos de campo como de laboratório.  Em  estudos




Tem  se  mostrado  conclusiva  em  estudos  com  peixes  selvagens  e,  mais  recentemente,  em  espécies
sentinela, mantidas em gaiolas.  Também aponta efeitos  adversos indiretos,  entre os quais anormalidades
da reprodução (WESTER et al., 2002).
O estudo  histológico  do  peixe  Coregonus  clupeaformis  de  água  doce,  em  Quebec,  no  Canadá,
região  com elevado índice de contaminantes,  demonstrou a presença de  tumores  hepáticos  e  alterações
gonadais  interpretadas  como  a  masculinização  da  espécie  pelo  efeito  toxicológico  dos  poluentes
(MIKAELIAN et al., 2002). A histologia confirmou alterações na pituitária em peixes as quais apresentavam
inibição:  da  secreção  de  hormônios  gonadotróficos,  da  maturação  de  ovócitos  e  da  modulação  da
espermatogênese.  Outro  exemplo  onde  a  alteração  é  histologicamente  demonstrada  é  a  disruptura
endócrina em peixes,  pela hipertrofia  ou hiperplasia  do  epitélio  tireóide  (WESTER  et  al.,  2002).  Estudos
experimentais  da  contaminação  ambiental  por  resíduo  tóxico,  com  camundongos  submetidos  à  dieta
contendo  hidrocarbonetos,  evidenciam  o  potencial  carcinogênico  destes,  com  o  desenvolvimento  de
tumores hepatocelulares (VISA, 1995).
Segundo  Kosatsky  e  Weber  (2002),  o  valor  adicional  da  histopatologia,  neste  campo,  está  na
possibilidade da análise e caracterização do mecanismo específico de disruptores endócrinos. 
2.3.3 Determinações sangüíneas
As análises hematológicas incluem determinações do hematócrito e da hemoglobina,  e a contagem
de  eritrócitos  e  leucócitos  (HEATH,  1995).   Além  destas,  pode-se  acrescentar  a  determinação  de
metabólitos  como  a  glicose,  os  triglicerídios  e  o  colesterol,  como  elementos  indicadores  de  alterações
metabólicas em peixes.  Os testes de biomonitoramento utilizando o sangue incluem, também, exames da
concentração de cloretos, osmolaridade, tempo de coagulação, proteínas totais e proteínas plasmáticas. 
O  aumento  da  glicose  sangüínea  geralmente  é  um  fator  indicativo  de  estresse  agudo,  como  a
captura e o manuseio. Apesar de ser sensível à poluição, a glicose apresenta níveis multi-variáveis  e não é
um bom indicador de estresse crônico (HEATH, 1995). 




Praticamente  todas  as  doenças  que  afetam  os  componentes  celulares  do  sangue  podem  ser
visualizadas na forma de alterações citológicas  na morfologia  celular ou na forma alterada de distribuição
dos  diversos  tipos  celulares  (GONÇALVES,  1988/89).  A  diferenciação  celular  e  a  análise  do  aspecto
morfológico  das  células  do  sangue  são  realizadas  por  microscopia,  após  coloração  do  esfregaço  de
sangue em lâminas.
Os  sistemas  de  reconhecimento  de  padrões  celulares  envolvem  a  coloração  de  esfregaço
sangüíneo  (GONÇALVES,  1988/89).  No  mecanismo  de  coloração,  as  porções  celulares  de  pH  ácido
tendem  a  se  combinar  com  os  corantes  de  radical  catiônico,  tanto  por  adsorção  como  por  reações
químicas e o inverso se dá com os corantes de radical aniônico. 
Os  componentes  que  reagem  com  um  corante  básico  são  denominados  basófilos.  Os  corantes
básicos  interagem  com  os  componentes  tissulares  ácidos,  que  são  os  radicais  fosfatos  dos  ácidos
nucléicos (DNA e RNA), os radicais  fosfato e carboxila  dos proteoglicanos e as carboxilas presentes  nos
polissacarídeos  ácidos  (ácido  hialurônico)  e  proteínas  ácidas.  Enquanto  o  citoplasma  é  formado  por
componentes ácidos e básicos, no núcleo das células predominam os ácidos nucléicos. 
2.4. Peixes como bioindicadores
O estado geral, ou integridade biológica, de uma comunidade de peixes é um sensível indicador  da
saúde relativa do ecossistema  aquático  e  limites  aquáticos.  Assim  sendo,  os  peixes  podem  ser  usados
como indicadores biológicos para indicar a degradação ambiental (KARR et al., 1987).  
Peixes são organismos  úteis  para  medir  a  degradação  ambiental  por  várias  razões.  Primeiro,  os
peixes  são  sensíveis  às  tensões  ambientais  de  diferentes  ordens.  Segundo,  os  peixes  denotam  efeitos
adversos, de tensões complexas e variadas em outros componentes do ecossistema aquático,  tal como o
hábitat, por dependerem destes componentes para reprodução, sobrevivência, e crescimento (KARR et al.
,  1987).  Terceiro,  porque  peixes  têm  uma  vida  relativamente  longa,  as  suas  populações  demonstram  o
fracasso de reprodução e mortalidade em idades diferenciadas e conseqüentemente podem ser utilizados
como registro  de  tensão  ambiental  de  longo  prazo  (KARR  et  al.,  1987).  E,  ainda,  mais  diretamente  que




porque os valores econômicos e estéticos dos peixes são amplamente reconhecidos (KURT et al., 1990). 
Assim,  a  principal  vantagem  do  uso  de  comunidades  de  peixes  para  indicação  da  degradação
ambiental  é  que  tais  comunidades  integram  os  efeitos  diretos  e  indiretos  de  estresse  no  ecossistema
aquático inteiro e manifestações significativas de perturbação ecológica. 
Diferentes  espécies  de  peixes  têm  sido  utilizadas  como  bioindicadores  do  ambiente  aquático.
Determinações  fisiológicas,  em  organismos  como  os  peixes,  podem  ser  utilizadas  de  três  formas  no
controle da poluição (HEATH, 1990): 
ajuda adicional na formulação dos critérios da qualidade da água;
monitoramento da saúde das populações de peixes em campo, prevendo danos que podem levar a sérias
alterações na população; 
como sensor biológico para detectar súbitas ou inesperadas alterações na qualidade da água, tais como o
derramamento acidental ou intencional de tóxicos na água de abastecimento 
Muitas populações de peixes selvagens têm demonstrado sinais de alterações de comportamento e
redução  da  capacidade  de  reprodução  devido  à  contaminação  ambiental  com  substâncias  químicas
causadoras  de  disruptura  endócrina  (ADMS,  1995).   Respostas  bioquímicas,  de  peixes,  para  um  largo
alcance de adversidades físicas e químicas (estresse ambiental)  têm  sido  estudadas  extensivamente.   A
vulnerabilidade  dos  peixes  aos  contaminantes  antropogênicos  permanece  incerta  em  conseqüência  da
deficiência geral de informação sobre a ecologia dos peixes dentro das bacias (SCHINDLER, 1998). 
Poucas  são  as  espécies  de  água  doce  da  região  neotropical  que  têm  sua  sensibilidade
determinada. Surge assim a necessidade da determinação dos níveis tóxicos de diversas substâncias em
espécies  nativas.  Esses dados são de extremo interesse na avaliação de possíveis impactos  ambientais
provocados por substâncias tóxicas sobre a biota  aquática e suas possíveis implicações  na  preservação
do meio ambiente (QUEVEDO; BAZAÑEZ; BARBARIN, 2001).
Espécies  de peixes pequenos têm sido utilizadas em ensaios de laboratório,  para a realização  de
testes de toxicidade. Usa-se, principalmente no Japão, a espécie  Oryzias latipes, na Europa,  a espécie  D
anio  rerio  e  a  espécie  Pimephales  promelas,  nos  E.U.A..  Ocasionalmente,  outras  espécies,  como  a
Poecilia reticulata
 e a Gasterosteus aculeatus, são usadas (WESTER et al., 2002).  Algumas espécies  de





 (BIOAGRI,  2003).   Espécies  maiores  comumente  utilizadas  são,  a  truta  arco-íris  (
Oncorhynchus mykiss) e a carpa (Cyprinus carpio). 
As espécies japonesas medaka e guppy são plenamente maduras entre 6 a 15 semanas. Este curto
ciclo  de  vida  torna  esses  organismos  um  modelo  atrativo  para  estudos  de  reprodução  e  aumento  da
toxicidade  na  geração  progenitora  (F  zero)  e  nas  gerações  subseqüentes  (TAKATSUKI;  YAMAGUCHI,
2001). 
A variedade de espécies  testadas  tem  como  vantagem  oferecer  informações  específicas  sobre  a
origem das alterações observadas, embora não haja nenhuma espécie padrão comum a todos os ensaios
que ajude a dinâmica das pesquisas (WESTER et al., 2002).
Os  estressores  subletais  elucidam  um  complexo  de  alterações  do  comportamento  fisiológico,
imunológico e patológico  em peixes.  Os efeitos  mais  comuns sobre o comportamento são:  a  redução  do
crescimento, da performance de nado, da resistência à doença e da função de reprodução.  Desta forma a
exposição  crônica  a  estressores  ambientais  moderados  pode  resultar  na  diminuição  tanto  do  tempo  de
vida de indivíduos quanto da reprodução, com sérias conseqüências, em longo prazo, para a sobrevivência
de toda a população (THOMAS, 1990). 
Os  peixes  têm  muitas  vantagens  como  modelo  experimental  nos  estudos  da  disruptura  hormonal,
pois a base essencial do funcionamento do seu sistema endócrino é similar  ao dos mamíferos,  apesar  da
existência de algumas diferenças. (TAKATSUKI e YAMAGUCHI, 2001). 
Exemplos  apresentados  no  seminário  da  Associação  Internacional  para  Pesquisa  de  Grandes
Lagos  (IAGLR),  por  Dewailly  et  al.,  (1996)  descrevem  que  concentrações  de  congêneres  de
hidrocarbonetos  policíclicos  clorados  de  alto  peso  molecular  (PCB)  no  plasma  são  correlacionados  ao
consumo  de  peixes  em  regiões  ao  longo  dos  Grandes  Lagos  (KOSATSKY;  WEBER,  2002).  Pesquisas
têm demonstrado a relação da gênese de tumores, em peixes,  com  a  poluição  por  bifenilas  policloradas
(PCBs) (WESTER et al., 2002).
Dependendo das características da substância a ser testada,  seja no teste de toxicidade aguda, ou
seja, nos testes de toxicidade crônica,  os ensaios são realizados em sistemas:  estático,  semi-estático  ou
em fluxo contínuo.  




mantidos em gaiolas  flutuantes (material  rígido) ou tanques-rede (material  flexível)  submersos.  Gaiolas  ou
tanques-rede são estruturas fechadas com tela ou rede que permitem a livre passagem de água ambiente,
facilitando a remoção de metabólitos e o fornecimento de oxigênio aos peixes confinados (CONTE, 2002).
O cultivo de peixes em tanque-rede é definido como a criação de peixes em um espaço delimitado
com constante circulação de água. São criadouros de tela,  de material  resistente,  com diferentes formatos
e tamanhos, suspensos e mantidos em diferentes profundidades. 
O cultivo de peixe  em  gaiola  originou-se  no  Delta  do  Rio  Yangtze  há  aproximadamente  750  anos
(HU, 1994). Porém o cultivo de tilápias  em gaiola  tem uma história  relativamente recente (COCHE, 1974),
tendo iniciado por volta de 1970 nos Estados Unidos,  com Oreochromis  aureus  (SUWANASART, 1971)  e
na Costa do Marfim, com Oreochromis nilóticus (COCHE, 1974). Desde então a técnica tem se espalhado
progressivamente  por  várias  regiões  do  mundo  (COCHE,  1974).  O  sistema  de  cultivo  em  gaiola  é  um
método comumente usado na Ásia e América Latina (ALCESTE, 2000). 
O cultivo em tanques-rede ou gaiolas  pode ser realizado  em  reservatórios,  açudes  e  lagos.  A  sua
produção  pode  depender  das  características  físicas  e  biológicas  (dimensão,  profundidade,  correntes,
produção natural de alimento) (IGARASHI, 2003).
As gaiolas  flutuantes ou,  simplesmente,  tanques-rede  têm  recebido  grande  atenção  nos  açudes  e
ambientes  estuarinos,  especialmente  como  uma  alternativa  para  os  pescadores,  reduzindo  parte  do
período do trabalho dedicado à pesca. 
Atualmente,  o  uso  de  gaiolas  para  manutenção  de  peixes  sentinelas  foi  introduzido  em  estudos
ambientais  de campo.  Uma das vantagens é a de permitir  a escolha do local  a ser avaliado,  e  o  controle
efetivo sobre a população exposta.
Adams  (1995)  julga  que  os  peixes  podem  ser  utilizados  como  sentinelas  da  exposição  a
contaminantes  ambientais,  prevendo  efeitos  adversos  da  poluição  sobre  a  saúde  humana.  Marcadores
biológicos podem representar a exposição e os determinantes de efeitos  na saúde humana (KOSATSKY;
WEBER, 2002). 
A espécie O. niloticus (tilápia) tem sido utilizada para estudos laboratoriais, na determinação dos




2.4.1 Espécie Oreochromis niloticus  
Existem  cerca  de  70  espécies  taxonomicamente  classificadas  de  tilápias.  As  de  importância
comercial  são  divididas  basicamente  pelo  comportamento  reprodutivo  em  três  grupos:  Oreochromis
(incubam os ovos na boca da fêmea), Sarotherodon (incubam os ovos na boca do macho ou de ambos)
e Tilápia (incubam os ovos em substratos) (IGARASHI, 2003). 
As  tilápias  são  descritas  como  peixes  de  escamas,  com  corpo  um  pouco  alto  e  comprido,
atingindo  o  tamanho  máximo  de  50  (cinqüenta)  centímetros  (GURGEL,  1998).  Sua  alimentação  pode
variar dependendo da espécie podendo ser onívoras, herbívoras ou fitoplanctófagas.  Algumas espécies
se  reproduzem  a  partir  dos  seis  meses  de  idade,  sendo  que  a  desova  pode  ocorrer  mais  de  quatro
vezes por ano (IGARASHI, 2003). 
As  tilápias  (Oreochromis  niloticus)  são  nativas  do  continente  africano  e  da  Ásia  menor  (Gurgel,
1998). São espécies oportunistas, que apresentam uma grande capacidade  de adaptação aos ambientes
lênticos. São predominantemente de águas quentes. A temperatura da água do cultivo pode variar  de 20 a
30°C,  embora  possam  tolerar  temperaturas  de  aproximadamente  12°C  (IGARASHI,  2003).  Além  de
suportar grandes variações de temperatura, toleram baixos teores de oxigênio dissolvido e altos teores de
salinidade. 
2.5 Produção de polpa de celulose
2.5.1. Madeira e sua composição
Atualmente  mais  de  95%  do  papel  é  produzido  a  partir  da  polpa  de  madeira.  As  espécies  de
madeira mais utilizadas são as da subdivisão Gymnospermae denominadas coníferas e/ou resinosas e/ou
moles,  de fibras longas, e as da subdivisão Angiospermae  ditas  folhosas  e/ou  não  resinosas  e/ou  duras
(SOARES, 2004), de fibras curtas. Como exemplos de coníferas produtoras de madeiras  moles podemos
mencionar  os  pinheiros,  do  gênero  Pinus,  os  cedros  verdadeiros  do  gênero  Cedrus,  os  ciprestes  e  as




eucalipto (COSTA, 1997). A classificação das madeiras em duras ou moles indica antes tipos de estrutura
e composição do que propriedades  mecânicas das mesmas (SOARES, 2004).  Dá-se preferência  ao uso
de madeira mole (coníferas) na fabricação do papel, pela característica de suas fibras, que são longas. 
A madeira  e  outros  materiais  ligno-celulósicos  são  formados  por  aproximadamente  90  a  95%  de
substâncias  macromoleculares  como  celulose,  polioses  e  lignina.  O  restante  é  formado  por  substâncias
orgânicas de baixo peso molecular,  tais  como compostos fenólicos e álcoois,  ou inorgânicas.  De maneira
geral as madeiras são constituídas por quatro componentes principais:  celulose,  hemicelulose,  lignina e os
extrativos (SOARES, 2004). 
Celulose
A celulose,  polímero linear formado por β-d-glicose,  é o  componente  mais  importante,  constituindo
cerca de 50% da massa bruta da madeira. 
Hemiceluloses
Em  geral,  as  hemiceluloses,  polissacarídeos  heterogêneos,  contidas  na  madeira,  são  misturas
complexas  de  polissacarídeos,  variando  em  composição  de  acordo  com  o  tipo  de  madeira.  Estas
polioses, hexoses e pentoses são amorfas e formam cadeias de peso molecular inferior ao da celulose. 
Lignina
A  lignina,  outro  dos  componentes  da  madeira,  tem  estrutura  bem  diferente  dos  polissacarídeos,
sendo constituída de um sistema aromático tridimensional.  A lignina  (20 a 25%) com ação aglutinante das
fibras  de  celulose  é  um  complexo  polímero  amorfo  polifenólico.   A  composição  da  lignina  e  seu  peso
molecular variam segundo a espécie de madeira empregada (QUEVEDO; BAZAÑEZ; BARBARIN, 2001).
Portanto, o que se observa é que, dependendo da sua origem, tipo de madeira  ou diferentes partes
de um mesmo tecido,  a lignina encontrada possui  diferentes  características  estruturais  (SOARES,  2004).




principalmente as ligninas.  Contrariamente à celulose,  a lignina  dificilmente  é  biodegradada  (QUEVEDO;
BAZAÑEZ;  BARBARIN,  2001),  pois  a  função  da  lignina  é  a  de,  além  de  conferir  força  e  resistência
mecânica à madeira, protegê-la da degradação microbiológica (SOARES, 2004). 
Extratíveis
A madeira  também contém produtos químicos extratíveis com solventes.  Estes  produtos  extratíveis
variam  segundo  a  espécie  de  árvore  e  o  lugar  onde  esta  se  encontra  e  constituem  entre  5%  a  25%  do
peso  da  madeira,  compreendendo  várias  classes  de  produtos  químicos  (QUEVEDO;  BAZAÑEZ;
BARBARIN, 2001), os quais, segundo Soares (2004),  incluem uma grande variedade de substâncias com
características estruturais bastante diversificadas,  tais  como ácidos  graxos,  terpenóides,  incluindo resinas
ácidas, óleos voláteis, álcoois polihidroxilados, ligninas e flavonóides.
2.5.2. Processos de Fabricação da Polpa de Celulose
Na  obtenção  da  polpa  celulósica  para  a  fabricação  de  papel,  as  fibras  da  celulose  da  madeira
devem ser separadas de outras substâncias (THOMPSON et al., 2001)  não celulósicas.  Para isto deve-se
extrair  a  matriz  de  lignina  que  as  une,  mantendo  intacta  a  celulose  e,  desta  maneira,  aumentando  o
rendimento  de  fibras  utilizáveis.  A  deslignificação  das  matérias  celulósicas  fornece  a  polpa  de  celulose
(QUEVEDO; BAZAÑEZ; BARBARIN, 2001).
Há  muitos  processos  e  variações  de  processos  básicos  para  obtenção  da  polpa  de  madeira.
Alguns  funcionam  melhor  com  madeira  mole,  outros  com  madeira  dura.   Assim,  a  produção  de  polpa
acontece  por  meios  químicos  ou  mecânicos,  ou  por  combinação  destes,  já  que  as  fibras  podem  ser
separadas  mecanicamente  ou  por  dissolução  da  lignina  através  de  processos  químicos  (QUEVEDO;
BAZAÑEZ; BARBARIN, 2001).
2.5.2.1. Processos Químicos




os métodos sulfito e o Kraft (SOARES, 2004).
Nestes, o isolamento de fibras de celulose é realizado pelo uso de reativos químicos para dissolver
a  lignina.  Os  métodos  químicos  se  dividem  em  ácidos  (Kraft)  e  alcalinos  (sulfito).   O  primeiro  é  mais
enérgico,  gerando  papéis  de  boa  qualidade.  Tem  o  inconveniente  de  não  poder  ser  empregado  com
madeiras  resinosas,  pois,  com  baixo  pH,  os  fenóis  e  as  resinas  ácidas  se  condensam  com  a  lignina
formando  complexos  insolúveis  e  coloridos  que  mancham  a  polpa.  Nos  métodos  alcalinos,  ao  contrário,
essas sustâncias são eliminadas na forma de sais, os fenolatos solúveis. 
O processo sulfito, tipo alcalino, é assim denominado porque se adiciona Na2SO4 (sulfato de sódio)
no licor de cozimento do processo. No entanto, o cozimento se realiza com uma solução que contém Na2S,
NaOH e Na2CO3, no qual a extração da lignina baseia-se  na sulfonação em altas temperaturas (SOARES,
2004).
Destaca-se aqui o processo Kraft, pois o efluente impactante da região em estudo é derivado desta
tecnologia de fabricação de polpa celulósica.  O processo Kraft  predomina em nível mundial  e, no Brasil,  é
o único tipo de processo químico de polpação (SOARES, 2004).
2.5.2.2 Processo Químico tipo Kraft
O processo Kraft, do alemão, significa forte, resistente, e indica a qualidade que possui  este tipo de
polpa. 
A polpa Kraft,  feita  com madeira  de coníferas, tem as fibras mais  longas de todas as polpas,  e  dá
origem a papéis muito resistentes. Pode-se cozinhar todo tipo de madeira  pelo processo Kraft  e as fibras
obtidas  são  resistentes  mecanicamente.  As  substâncias  odoríferas  que  se  desprendem  durante  o
cozimento são grandes  contaminantes  do  ar  e  difíceis  de  controlar  (QUEVEDO;  BAZAÑEZ;  BARBARIN,
2001).
As  etapas  fundamentais  da  produção  de  polpa  química  pelo  processo  Kraft,  além  do  preparo  da
madeira,  conforme  a  Companhia  Pernambucana  do  Meio  Ambiente  (CPRH,  1998),  são:  cozimento,
preparo da massa pela lavagem, depuração e espessamento e recuperação de produtos químicos.
Sendo,  que o cozimento da madeira,  sem a casca e na forma de “chips”,  provoca a  formação  das




a hemicelulose  são  retiradas  por  hidrólise  e  formam  o  licor  negro,  efluente  que  não  é  descartado  e  sim
destinado  à  recuperação  de  compostos.  Deste  processo  resulta  a  polpa  escurecida,  cor  derivada  da
lignina  residual  oxidada  no  processo  (SOARES,  2004).  Daí  resulta  a  necessidade  da  realização  do
branqueamento da polpa,  para  a  produção  de  papéis  claros,  obtidos  em  qualquer  tipo  de  processo.  Os
procedimentos mais  novos geram lignina com pesos moleculares de 200 a 1000.  Porém  a  lignina  obtida
pelo processo Kraft tem um peso molecular de 1000 a 50000 (QUEVEDO; BAZAÑEZ; BARBARIN, 2001).
A fase de lavagem tem  por  finalidade  separar,  da  melhor  maneira  possível,  a  polpa  celulósica  do
licor negro (CPRH, 1998).  A etapa de depuração serve para separar  pedaços de
 
cavacos que não foram
devidamente desfibrados (CPRH, 1998). E o espessamento serve para aumentar a consistência da massa
que é, posteriormente, enviada ao branqueamento e à máquina de papel (CPRH, 1998). 
Branqueamento
A polpa produzida possui  um teor de  lignina  residual  entre  5-10%,  que,  por  reações  de  oxidação,
apresenta  uma  cor  mais  escura,  conferida  também  à  polpa,  dita  polpa  não  branqueada.  O  tipo  de
branqueamento  é  determinado  segundo  as  características  da  polpa  não  branqueada,  e  determina  as
condições  do  processo,  tais  como  a  quantidade  e  natureza  dos  agentes  químicos  empregados.   Esta
etapa define as características dos efluentes gerados no processo de polpação (SOARES, 2004).
Os  processos  de  branqueamento  são  variados,  e,  às  vezes,  são  necessários  tratamentos
sucessivos  para  alcançar  o  efeito  desejado  (QUEVEDO,  BAZAÑEZ  e  BARBARIN,  2001).  Consistem,
basicamente,  na  remoção  das  substâncias  que  conferem  cor  à  massa  de  celulose.  O  branqueamento  é
realizado em três etapas fundamentais (CPRH, 1998): 
deslignificação por oxidantes como cloro oxigênio e outros; 
tratamento cáustico para remoção das cloroligninas solúveis em álcalis; 
branqueamento por agentes fortemente oxidantes como cloro,  hipocloritos,  peróxidos,  dióxidos  de cloro,  e
outros. 
O branqueamento é a etapa do processo de produção de papel  que provoca a maior  preocupação
ambiental,  pois  mais  de  3.000  substâncias  e  produtos  químicos  são  gerados,  principalmente  no





Os  processos  convencionais  de  branqueamento  de  polpas  utilizam  o  tratamento  com  cloro
molecular  (Cl2), em adição ao dióxido de cloro (ClO2) e ao hidróxido de sódio  concentrado (NaOH).  Uma
das seqüências mais  utilizadas no branqueamento convencional  é o  tipo  CEDE  (C=  tratamento  com  Cl2,
E= extração alcalina com NaOH, D= tratamento ClO2,  E= extração alcalina  com  NaOH.   Outra  seqüência
do  tratamento  convencional  é  a  do  tipo  OCEDE  (O=  tratamento  com  O2,  C=  tratamento  com  Cl2,  E=
extração  alcalina  com  NaOH,  D=  tratamento  ClO2)  (QUEVEDO;  BAZAÑEZ;  BARBARIN,  2001).  Para
Soares  (2004),  o  processo  de  branqueamento  de  polpas  pelo  cloro  também  gera  lignina  e  derivados,
particularmente cloroligninas. E, neste caso, o destino destes subprodutos é o meio ambiente,  no qual são
despejados na forma de efluentes industriais líquidos.
Outras  formas  de  branqueamento,  não  convencionais,  menos  poluentes  e  mais  adequadas  à
preservação ambiental,  podem ser do tipo ECF (Elemental  Chlorine-Free)  ou TCF (Total  chlorine  free).  O
primeiro  não  utiliza  cloro  elementar  e  o  segundo  grupo,  o  TCF,  não  utiliza  nenhuma  forma  de  cloro
(SOARES, 2004).
Estas tecnologias utilizam agentes alternativos, como o peróxido de hidrogênio (H2O2), o ozônio (O3
),  o  oxigênio  molecular  (O2),  e  as  enzimas  lignocelulolíticas,  para  substituir  o  cloro  e/ou  dióxido  de  cloro
(SOARES,  2004).  No  Reino  Unido,  estas  tecnologias  foram  introduzidas  nos  anos  setenta,  quando,  por
problemas  de  mercado  e  demandas  ambientais,  os  tratamentos  tradicionais  com  utilização  de  cloro
elementar  foram  substituídos  por  outros  processos  de  branqueamento,  como  o  ECF  (Elemental
Chlorine-Free) e o TCF (Total chlorine free), já mencionados (THOMPSON et al., 2001). 
2.6 Estudos com bioindicadores para avaliação dos efeitos de toxicidade do efluente da indústria
de polpa de celulose




água, e requer mais água que qualquer outro processo de produção. A composição química e a toxicidade
dos  efluentes  são  largamente  dependentes  de  alguns  fatores  que  incluem  tanto  as  tecnologias  de
processamento  (cozimento,  lavagem,  branqueamento,  etc.),  como  as  do  tratamento  final  dos  efluentes
(VLAšIAE;  AASO;  BRON,  2000).  Portanto,  a  indústria  de  polpa  tipo  Kraft  é  responsável  pela  descarga
volumosa  de  efluentes  altamente  poluidores.  As  características  principais  deste  efluente  são  a  alta
toxicidade  e  a  baixa  biodegradabilidade  devido  aos  taninos,  à  lignina  e  a  combinações  de  clorofenóis
(DIEZ; VIDAL; VIDELA, 2001). 
Historicamente,  o  efluente  da  indústria  de  polpa  e  papel  é  mundialmente  considerado  poluidor,
particularmente de ecossistemas aquáticos que impõem conseqüências de longo prazo em todos os níveis
de tróficos.  Pesquisas  de Woin (1995),  Owens (1990)  e Södergren  (1993),  sugerem  que  os  efluentes  de
indústrias  de  polpas  afetam  os  ecossistemas  em  sua  estrutura,  função  e  dinâmica.   Conforme  Vlašiae,
Aaso  e  Bron  (2000),  os  efeitos  ecotoxicológicos  podem  atingir  indivíduos  e  /  ou  populações  e
ecossistemas. 
No ambiente aquático,  os compostos presentes  no  efluente  da  indústria  de  polpa  são  distribuídos
entre o sedimento, a biota e a coluna de água. Assim,  os impactos ocorrem em todos os níveis tróficos do
ambiente
 
aquático e afetam a flora e a fauna da  coluna  de  água  (VLAšIAE;  AASO;  BRON,  2000).  Cada
sistema  aquático  tem  uma  dinâmica  que  permite  a  ocorrência  de  complexas  interações  entre  os
componentes bióticos e abióticos, incluindo a água, os substratos, o sedimento e a matéria  em suspensão
(RAND, 1995).
Indústrias  de  polpas  celulósicas  são  uma  das  fontes  antrópicas  de  maior  demanda  de  oxigênio
inseridas  no  ecossistema  aquático.  E  essas  indústrias,  para  reduzir  a  carga  de  poluentes,  adicionam
nutrientes,  tais  como,  uréia  e  ácido  fosfórico,  para  melhorar  o  processo  de  tratamento  dos  efluentes.
Assim,  estes efluentes  contêm  vários  nutrientes,  além  de  contaminantes,  e  alteram  o  meio  de  diferentes
formas (WAYLAND et al., 1998).
Qualquer  nutriente  em  excesso,  quando  introduzido  no  ambiente  aquático,  pode  contribuir  para  o
aumento  do  consumo  de  oxigênio  dissolvido  na  água.   O  efeito  cumulativo  ou  o  aumento  do  aporte  de
nutrientes  para  os  sistemas  é  atualmente  desconhecido  e  requer  investigação  adicional  (SCHINDLER,





Os  compostos  presentes  nos  efluentes  da  indústria  de  polpa  são  transportados  ao  longo  dos
ecossistemas,  através  da  água,  dos  sedimentos  e  em  organismos,  devendo-se  considerar  os  efeitos
globais  destes  contaminantes  (VLAšIAE;  AASO;  BRON,  2000).  Durante  o  transporte,  esses  efluentes
sofrem degradação ininterrupta,  o que  altera  sua  composição  e  diluição  e,  conseqüentemente,  deduz-se
que os contaminantes tenham seus efeitos  diminuídos com o aumento da distância  a  jusante  da  fonte  de
lançamento  (SÖDERGREN,  1993).   Assim,  as  respostas  do  ecossistema,  como  mudanças  graduais  no
tamanho de população, o número e tipo de taxa, e biomassa global deveriam imitar esta diluição de efeitos
por  espaço  (SÖDERGREN,  1993).  No  entanto,  Förlin  et  al.,  (1991)  apontaram  a  elevação  da  atividade
EROD como conseqüência do efluente da fábrica de polpa em peixes coletados até a 40km do ponto de
descarga.  Hodson  et  al.  (1991)  encontraram  a  atividade  de  oxigenases  de  função  mista  (MFO),
significativamente reduzida, em peixe white sucker (Catostomus commersonii) a 95 quilômetros a jusante
do  lançamento  do  efluente  da  indústria  de  polpa  em  um  ecossistema  fluvial.  Níveis  significantes  de
substâncias  oriundas  do  efluente  de  polpa  de  celulose  foram  encontrados  por  Soimasuo,  (1997),  numa
distância maior que 16km a jusante do lançamento do efluente de polpa. Södergren (1993) indicou impacto
na fauna bentônica, no Mar Báltico,  em pontos distantes 27km a jusante da indústria  de polpa.  Também o
tricloroguaiacol  foi  identificado  em  sedimento  a  150km  do  ponto  de  lançamento  deste  efluente
(SÖDERGREN et al., 1989) em toda a sub-bacia do Mar Báltico.  Martinsen et al.  (1991)  detectaram níveis
de tricloroguaiacol a aproximadamente 30km a zona de descarga de efluentes da indústria de polpa. 
Componentes  adsorvidos  ao  sedimento  são  liberados  conforme  características  físico-químicas  e
biológicas  da  interface  sedimento/água.  Os  sedimentos  podem  ser  carcinogênicos,  mutagênicos  ou  ter
outro potencial tóxico. 
A água intersticial  dos  sistemas  aquáticos  pode  ter  efeitos  profundos  na  atividade  biológica  e  no
impacto  de  xenobióticos  (RAND,  1995).   Os  meios  de  contaminação  que  implicam  na  presença  de
materiais  suspensos,  dissolvidos ou em alterações bioquímicas  não  são  necessariamente  isolados,  mas
normalmente simultâneos.
Os sedimentos podem servir  como fonte secundária  para muitos contaminantes persistentes e seu
potencial para causar danos afeta ecossistemas bentônicos (WESTER et al., 2002).  Considerando que o




detecção  de  moléculas  poluentes  pode  tornar-se  uma  tarefa  árdua  e  nem  sempre  exata,  já  que  esses
corpos são passíveis de sofrer alterações que dificultam sua identificação.
A re-suspensão das substâncias pela turbulência e pela atividade antropogênica representa alguns
dos meios físicos de disponibilizar os contaminantes adsorvidos nos sedimentos e de re-introdução destes
na  água  (LEHTINEN;  TANA,  2001),  tornando-os  biodisponíveis.  Conforme  Hodson  et  al.  (1991),  a
re-suspensão  do  sedimento  potencializa  o  impacto  ambiental  negativo,  causado  por  dioxinas,  furanos  e
outras substâncias acumuladas no sedimento.
Vários  estudos  com  espécies  aquáticas  têm  sido  desenvolvidos  na  tentativa  de  avaliação  do
impacto  causado pelos efluentes da  indústria  de  polpa  celulósica.  Para  tanto,  muitos  programas  utilizam
marcadores biológicos de exposição e têm como objetivo principal  a caracterização de contaminantes em
um grupo de população particular (KOSATSKY; WEBER, 1998). 
Uma análise do litoral espanhol, em Pontvedra,  concluiu que o efluente da etapa de branqueamento
da polpa de  celulose,  com  cloro  e  derivados,  é  uma  das  contaminações  mais  perigosas,  e  persistentes
que  se  acumula  no  ambiente  (CASTÑEIRA,  2000),  razão  pela  qual  os  efluentes  resultantes  do
branqueamento constituem o problema mais grave para a indústria de polpa e papel. 
Em grande parte do processo a água é contaminada com os subprodutos e resíduos das etapas de
produção  da  polpa.  A  etapa  de  branqueamento  da  polpa,  na  forma  convencional,  requer  grandes
quantidades  de  água.   Assim,  a  etapa  de  branqueamento  é  o  contribuinte  mais  significante  à  carga  de
poluição global e forma 50-75% do volume do efluente (UNEP, 1998).   Dentre as centenas de substâncias
químicas diferentes,  identificadas em efluentes da fase de branqueamento com  cloro  elementar,  citam-se
as frações  de  baixa  massa  molecular  que  são  os  agentes  químicos  responsáveis  pela  toxicidade  deste
tipo  de  efluente.   As  principais  substâncias  apontadas  como  de  alta  toxicidade  nestas  frações  são  os
clorofenóis,  cloroligninas,  ácidos  orgânicos,  resinas  ácidas,  dioxinas  e  seus  derivados  (SOARES;
MOSIMANN, 2000). 
Muitos  destes  compostos  apresentam  grande  resistência  à  degradação  biológica  e  química  que,
associada à natureza hidrofóbica dos mesmos, potencializa os efeitos tóxicos via efeito  de bioacumulação
(SOARES; DURÁN, 2001). 
Dentre  estes  compostos,  as  ligninas,  os  estilbenos,  as  resinas  ácidas  e  os  esteróides/álcoois




componentes  só  apresentam  atividade  endócrina  depois  da  transformação  microbiana,  como,  por
exemplo,  metabólitos  das resinas  ácidas,  ocorrida  em  ambientes  anaeróbicos,  como  no  interior  anóxico
dos sedimentos (LEHTINEN; TANA, 2001).   Assim,  em ambientes aquáticos,  onde os sedimentos podem
acumular  compostos  clorados,  especialmente  os  clorofenóis,  a  investigação  dos  efeitos  biológicos
decorrentes de bioacumulação via cadeia alimentar são de extrema importância (CARLBERG et al., 1987;
TALKA; PRIHA 1987). 
Provavelmente,  as resinas ácidas,  pela presença do ácido  desidroabiético,  componente natural de
resinas  ácidas  extraídas  de  madeira  mole,  são  as  substâncias  mais  tóxicas  do  efluente  da  indústria  de
polpa  (OWENS,  1991).   Apesar  de  muitas  resinas  ácidas  serem  facilmente  biodegradáveis,  alguns  de
seus  componentes,  como  o  ácido  desidroabiético,  foram  identificados  em  sedimentos.  Por  exemplo,
Tavendale et al. (1996) demonstraram que estas resinas ácidas não foram suficientemente degradadas no
sedimento em um período de tempo de 40 anos (LEHTINEN; TANA, 2001).  Segundo Heath (1995), o ácido
desidroabiético  também  é  um  dos  componentes  mais  tóxicos  deste  tipo  de  efluente.  Este  ácido  foi  o
composto encontrado em maior quantidade (26 a 53%), na área de estudo com a espécie Salmo gairdneri
(truta  arco-íris)  receptora  do  efluente  resultante  do  emprego  de  cloro  elementar  na  etapa  de
branqueamento da polpa de celulose (OIKARI; KUNNAMO-OJALA, 1987).  Resultados de pesquisas sobre
a  toxicidade  do  ácido  desidroabiético  concluíram  que  este  causa  interferência  na  produção  da  energia
celular  em  hepatócitos  do  fígado  de  trutas  arco-íris,  nos  quais  se  observou  a  redução  acentuada  da
concentração  celular  de  adenosina  trifosfato  (ATP),  e  da  glicólise  celular  (RISSANEN;
KRUMSCHANABEL; NIKINMAA, 2003). 
Para  Södergren  (1993)  a  maior  parte  dos  efeitos  tóxicos  causados  pelo  efluente  da  indústria  de
polpa são irreversíveis, especialmente os genotóxicos. 
A capacidade  mutagênica de compostos presentes  neste  tipo  de  efluente,  como  cloroguaiacóis  e
clorocatecóis,  é bem  estabelecida  (KRINSTAD;  LINDSTROM,  1984).  Em  bactérias  expostas  ao  efluente
de  fábrica  de  polpa  tipo  Kraft,  os  resultados  do  teste  de  Ames,  com  linhagens  da  Salmonella
typhimutiume, demonstraram que  os  efluentes  do  primeiro  estágio  de  branqueamento  das  indústrias  de
papel  tipo  Kraft  e  também  da  indústria  quimio-termomecânica  são  potenciais  geradores  de
mutagenicidade.  No teste,  tanto  seqüências  com  100%  de  cloro  como  as  com  substituição  de  cloro  por




mutagênico (ROSA, 1997). 
Na  Europa,  estudos  evidenciaram  a  participação  dos  hidrocarbonetos  aromáticos  policíclicos  de
alto peso molecular (PAHs) na etiologia  de neoplasmas  e  lesões  hepáticas,  em  peixes  (WESTER  et  al.,
2002).
Estudos  nos  laboratórios  da  UFSC  demonstram  alterações  histológicas  de  tecidos  de  tilápias
expostas  ao  efluente  BMKE  diluído.  Entre  as  alterações  foram  observadas:  a  hiperplasia  das  brânquias
com fusão lamelar e a hiperplasia do tecido hepático que também apresentou muitos vacúolos e no qual as
células  manifestaram  sinais  de  perda  de  material  intracelular  além  da  presença  de  vacúolos  ou  de
alterações da membrana nuclear (SOARES; BAPTISTA, 2002).
Várias  pesquisas  têm  apontado  correlações  entre  a  exposição  aos  organoclorados  e  certas
formas de câncer, problemas neurológicos e, mais  conclusivamente,  alterações do sistema hormonal e,
conseqüentemente, na reprodução de espécies aquáticas e humana, pelos EDCs (endocrine-disrupting
chemicals) (QUEVEDO; BAZAÑEZ; BARBARIN, 2001). 
Estudos sobre a disruptura  hormonal  em  peixes  sugerem  que  combinações  de  misturas  químicas
complexas,  que respondem por alterações em parâmetros da reprodução de peixes,  estão presentes em
efluentes  de  polpa  Kraft  branqueada  (LEHTINEN;  TANA,  2001).  Além  destas  alterações,  também  se
demonstrou a  capacidade  de  estas  misturas  químicas  provocarem  mudanças  da  homeostase  hormonal,
em  tilápias  (KENDALL  et  al.,  1998)  e  trutas  expostas,  sendo,  portanto,  denominadas  disruptores
hormonais (MELLENEN et al., 1996). 
As  resinas  ácidas  são  consideradas  intensamente  tóxicas  aos  peixes,  sendo  que  estudos
demonstraram que o extrato do ácido abiético  produziu efeitos  estrogênicos quando testado em cultivo de
células (MELLANEN et al., 1996). 
O  risco  de  exposição  ambiental  a  combinações  de  substâncias  com  atividade  endócrina,  vem
aumentando (TYLER  et  al.,  1998).  Pesquisas  com  peixes  de  bacias  hidrográficas,  do  norte  do  Canadá,
confirmaram  a  presença  de  níveis  elevados  de  dioxinas,  furanos  e  congêneres  no  ciclo  alimentar
imediatamente a jusante do lançamento de efluente da indústria  de polpa celulósica tipo Kraft  branqueada
(SCHINDLER, 1998). 




sinais de tensão ambiental em peixes. Os peixes capturados a jusante das indústrias de polpa de celulose
exibiram freqüências mais elevadas de anomalias físicas (escoriações, lesões,  tumores, e outras) além de
níveis  reduzidos  dos  hormônios  sexuais.  Também  foram  detectados  números  mais  elevados  de  peixes
com  atraso  da  maturidade  sexual  entre  os  capturados  imediatamente  a  jusante  das  indústrias  de  polpa
(SCHINDLER,  1998).   A  indução  de  oxigenases  de  função  mista  (MFO),  alterações  dos  níveis  de
esteróides  sexuais,  aumento  do  índice  hepático,  redução  do  grau  de  crescimento,  mudanças  das
condições do organismo, diminuição da reprodução e demora da maturação sexual também foram citadas
por Wayland et al. (1998), em estudos semelhantes. 
Outros autores também constataram uma variedade de respostas semelhantes,  tais  como o atraso
da  maturidade  sexual,  gônadas  menores,  alterações  na  reprodução  dos  peixes  e  a  diminuição  das
características sexuais secundárias, em populações de peixes vivendo a jusante do despejo de efluente da
indústria  de  polpa  de  celulose  tipo  Kraft  (MUNKITTRICK  et  al.,  1997).  Walker  (1998),  além  da  indução
hepática  das  oxigenases  de  função  mista  (MFO),  também  apontou  a  presença  de  alterações  na
reprodução,  como  a  redução  de  níveis  de  esteróides  na  circulação,  a  redução  do  índice  somático  e
gonadosomático,  a  diminuição  do  tamanho  dos  ovos/óvulos,  a  diminuição  da  expressão  das
características sexuais secundárias e da idade de maturidade.
Estudos  de  campo  para  avaliação  de  respostas  endócrinas  e  de  reprodução  com  o  peixe  white
sucker  (Catostomus  commersonii)  exposto  ao  efluente  de  indústria  de  polpa  tipo  Kraft  alvejada,  em
Jackfish  Bay,  no  Canadá,  demonstraram  que  estes  peixes  exibiram  uma  variedade   de  respostas,  tais
como alterações na  reprodução com  atraso da maturação sexual,  redução da fecundidade (gônadas de
fêmeas),  decréscimo  do  tamanho,  expressão  reduzida  de  características  sexuais  secundárias  (em
machos),  redução plasmática de níveis de esteróides  sexuais  e de gonadotropina  (MUNKITTRICK  et  al.,
1992, MCMASTER et al., 1996). 
Para  Vethaak  et  al.  (2002),  níveis  alterados  de  vitelogenina  (VTG)  plasmática  em  peixe  macho
foram compatíveis com as alterações histomorfológicas das gônadas.  Avaliações realizadas por Myers et
al.  (1990)  constituem  outro  exemplo  do  uso  de  peixes  como  ferramenta  de  monitoramento,  onde  a
disruptura endócrina é originada por substâncias químicas. 




de  contaminantes  em  sedimentos  do  Rio  Athabasca,  especificamente  após  o  despejo  de  efluente  das
indústrias  de  polpa.  Nesse  local  a  freqüência  de  deformidades  físicas  em  peixes  e  outras  espécies
aquáticas é elevada e mudanças são percebidas  pelo declínio da quantidade e da  qualidade  dos  peixes
da região. Contudo, as implicações de exposição em longo prazo para concentrações subletais  ainda são
desconhecidas (SCHINDLER, 1998).
Na Suécia,  nos anos oitenta,  foram  demonstradas  alterações  no  crescimento  e  na  reprodução  de
peixes expostos a efluentes de fábricas de polpa celulósica (SANDSTRÖM et al.1988). 
O estudo com a espécie Percopsis omiscomaycus (truta arco-íris), no Canadá, coletada no local  de
lançamento de efluente da indústria  de polpa de celulose,  demonstrou que os peixes,  em relação ao local
de referência,  apresentaram-se menores,  com  menos  peso  e  longevidade  reduzida  em  dois  a  três  anos
(GIBBONS et al., 1998).  Outros pesquisadores  apontam como resultados desta exposição  o  aumento  do
nível de certas oxidases hepáticas, o desenvolvimento irregular  ou atrofia  de gônadas,  a maturação sexual
irregular  e comprometimento da reprodução,  a  deformação  vertebral  em  peixes,  alterações  morfológicas
em  células  sangüíneas  e  nível  de  esteróides  sangüíneos,  acrescidos  de  modificações  fisiológicas  e
histopatológicas  (OWENS,  1991;  MUNKTTRICK  et  al.,  1992;  PEDROSA  et  al.,  1997).  Além  desses,  o
aumento  da  atividade  hepática  da  uridina  difosfato  (UDP-GT)  foi  observado  após  15  dias  (quinze)  de
exposição da truta arco-íris (Salmo gairdneri), a 11Km do ponto de lançamento do efluente da indústria  de
polpa tipo Kraft (BKME). Na Finlândia, obteve-se resultado semelhante em estudos com a Perca fluviatilis
(truta européia)  coletada a jusante do  despejo  deste  tipo  de  efluente  (ANDERSSON  et  al.,  1998),  assim
como em exposições a baixas concentrações.
Poluentes como as bifenilas  policloradas  e  as  dioxinas  são  consideradas  indutoras  do  CYP1A.  A
determinação dos níveis de indução do CYP1A em tecidos do fígado, guelras, rins e cérebro do salmão do
atlântico  exposto  a  poluentes  em  laboratório  e  em  campo  mostrou  aumento  em  relação  ao  controle,
resultado semelhante ao do estudo do fígado do  salmão  chinook  (Oncorhynchus  tsawytscha)  exposto  às
mesmas substâncias (REES et al., 2003).
Distúrbios  nos  eritrócitos  e  na  função  hepática  foram  constatados  em  peixes  expostos  à  resina




bilirrubina  no  sangue  (RISSANEN;  KRUMSCHANABEL;  NIKINMAA,  2003).  Também  os  aspectos
morfológicos  das  células  sanguíneas  de  O.  niloticus  apresentaram  padrões  alterados  após  exposição
subletal  ao efluente de polpa de celulose,  em testes de laboratório  (HEATH, 1995).  Outros  estudos  sobre
os  efeitos  hematológicos,  após  a  exposição  crônica  ao  BMKE,  apontaram  a  presença  de  anemia  em
salmão (MCLEAVY, 1976) e o aumento do tempo de coagulação (IWAMA et al., 1976). Para Heath (1995),
a toxicidade do ácido  dehidroacético  foi  relacionada  à  ocorrência  de  icterícia  por  anemia  hemolítica  em
peixes.  Em  trutas,  in  vitro,  a  resina  ácida  foi  indicada  como  a  causa  da  redução  da  produção  de  ATP
celular  e  do  consumo  de  oxigênio,  além  do  aumento  da  hemólise  (HEATH,  1995).    Esta  exposição
também foi  associada  com o aumento de agregados pigmentados em macrófagos no fígado, rins e baço
de  peixes,  prejuízos  na  reprodução,  lesões  patológicas,  mortalidade  de  peixes  juvenis,  distúrbios  de
crescimento e alterações bioquímicas (HOLOWENKO, 2001-2002). 
Conforme Kruzynski,  Wilson  e  Addison  (2001),  peixes  expostos  ao  efluente  de  polpa  tipo  Kraft
branqueada  têm  manifestado  uma  série  de  alterações  tais  como  aumento  da  atividade  do  CYP1A,
alterações sangüíneas, aumento  dos  índices  somático  e  hepático,  alteração  dos  níveis  de  esteróides,
mudanças  no  sistema  reprodutor,  aumento  da  ocorrência  de  aductos  no  fígado  e  outras  lesões.
Respostas  observadas  em  indivíduos  juvenis  da  espécie  Oncorhynchus  tshawystscha  (salmão)
expostos,  em laboratório,  ao efluente diluído, oriundo de fábrica de polpa de celulose branqueada  com
cloro elementar, indicaram aumento do índice hepático, indução significativa do etoxiresorufin-O-detilase
(EROD), além do aumento da concentração de aductos hepáticos (KRUZZYNSKI; WILSON; ADDISON,
2001). 
Estudos  com  efluentes  da  indústria  de  polpa  tipo  Kraft  (BKME)  branqueadas  e  não  branqueadas
demonstraram a ocorrência  de disfunção hepática em peixes expostos a este  efluente  (OIKARI;  NAKARI,
1982).  Em  concentrações  de  8±20%  v/v,  o  efluente  com  branqueamento  causou  a  mortalidade  de
pré-larvas após exposição de 72 horas (BURTON et al., 1983). 
Adms  (1995)  constatou  que  peixes  do  Rio  Pigeon,  Carolina  do  Norte,  U.S.,  apresentaram
alteração  dos  níveis  hormonais,  na  reprodução,  no  sistema  metabólico,  desequilíbrio  metabólico,




Atribuiu estes efeitos aos poluentes da indústria de papel.
Contudo,  apesar  dos  polifenóis  clorados,  presentes  nos  efluentes,  serem  os  contaminantes
ambientais  mais  investigados devido à preocupação com a sua persistência  e toxicidade  (SIBLEY  et  al.,
1997),  eles  não  constituem  os  únicos  agentes  de  poluição  ambiental.  Outros  mecanismos  também  são
impactantes,  conforme  Owens  (1990),  Easton  et  al  (1997),  Smits  et  al.  (1995)  e  Lehitnen  et  al.  (1999):
eutrofização do sedimento,  por fibra,  lignina e ácidos  orgânicos;  efeitos  mutagênicos  e  estrogênicos  das
resinas ácidas; aumento da turbidez por corantes,  turbidez pela lignina,  caulim e  pigmentos;  mecanismos
de bioacumulação e de biomagnificação; aceleração da sedimentação de fibras e material inorgânico.
2.7 Legislação aplicada à avaliação da qualidade de águas naturais e  
       efluentes
Há  uma  convergência  quanto  aos  parâmetros  que  norteiam  a  Legislação  Federal  e  Estadual  do
Brasil,  sobre  os  recursos  hídricos.  Os  principais  enfoques  são:  definição  e  classificação,  outorga  e
concessão,  exploração e participação dos recursos obtidos,  gerenciamento e  critérios  de  direito  de  uso,
penalidades, incentivos, criação de agências e conselhos, em detrimento da consideração da implantação
de metodologias que melhorem o controle de qualidade das águas. 
Das  legislações  sobre  a  proteção  e  melhoria  da  qualidade  ambiental,  destacam-se  a  Resolução
Federal do CONAMA nº 20/86 e do Estado de Santa Catarina,  a Lei  Estadual  nº 5.937 de 15 de junho de
1980  e  o  Decreto  Estadual  nº  14.250  que  estabelecem  os  limites  físico-químicos  e  bacteriológicos  da
qualidade das águas. 
Considerando-se que os efluentes respondem por uma parcela significativa dos danos ambientais  e
que a caracterização dos despejos  industriais  e domésticos  tem como objetivos subsidiar  projetos para a
instalação de estações de tratamento,  monitorar  o desempenho de sistemas de tratamento físico-químico
e biológico, além de atender às normas e leis vigentes, o Decreto  Nº 14.250,  dos Padrões de Emissão de




gerais anteriores, não deverão conferir ao corpo receptor  características em desacordo com os critérios  e
padrões de qualidade de água, adequados aos diversos usos benéficos previstos para o corpo da água”.
Os  despejos  domésticos  e  industriais  podem  ser  causadores  de  impacto  ambiental  negativo.  A
Resolução nº 001,  art.  1º, do CONAMA, de 23/1/86,  define o impacto ambiental  como “qualquer alteração
das propriedades físicas, químicas e biológicas do meio ambiente, causada por qualquer forma de matéria
ou energia resultante das atividades humanas que, direta ou indiretamente, afetam: a saúde; a segurança e
o  bem  estar  da  população;  as  atividades  sociais  e  econômicas;  a  biota;  as  condições  estéticas  e
sanitárias do meio ambiente; e/ou a qualidade dos recursos ambientais”.
Ressalta-se  que  as  determinações  legais  padronizadas  para  controle  ambiental  assim  como  a
legislação das águas, não contemplam análises dos efeitos  biológicos.   Todos os padrões de controle de
qualidade  estabelecidos  são  físico-químicos  e  bacteriológicos,  e  não  contemplam  os  ensaios  de
toxicidade  crônica,  como  ocorre  em  outros  países.   Podendo,  os  mesmos,  serem  apontados  como
insuficientes e inadequados,  como  evidenciam  estudos  anteriores  sobre  este  particular  (SOARES  et  al.,
1997;  PEDROSA  et  al.,  1997;  PEDROSA  et  al.,  2001;  SOARES  e  DURÁN,  1998,  SOARES  e
MOSIMANN, 2000, WILHELM FILHO et al.; 1997 e RIBEIRO et al., 2000).
Para  Ferolla  (2003)  o  diagnóstico  ambiental  permite  definir,  de  forma  mais  completa,  a  Política
Ambiental  das  instituições.   Nesta  linha  de  ação,  países  têm  realizado  a  revisão  das  tecnologias  de
produção  mais  poluentes  com  a  finalidade  de  substituí-las  por  outras  de  menor  impacto  ambiental.
Atualmente,  alguns  países,  por  exemplo,  a  Alemanha  e  a  Áustria  incluíram  na  sua  legislação  padrões
toxicológicos  para  o  lançamento  do  efluente  da  polpa  química  .  Também  o  Reino  Unido,  em  1990
introduziu um controle integrado de poluição,  para prevenir  e proteger  o meio de danos.   Muitas indústrias
de polpa e papel  aderiram a estas alterações e a implantação destas tecnologias não apresentou  custos
excessivos (THOMPSON et al., 2001).  
 3. METODOLOGIA




A região em estudo fica no município de Correia  Pinto,  SC, onde está instalada a principal  fábrica
de polpa de celulose tipo Kraft e que lança seu efluente no Rio Canoas.  Este rio  intercala espaços de leito
pedregoso  com  outros  de  leito  lodoso,  o  que  torna  difícil  sua  navegação.  Sua  área  de  drenagem  é  de
15.012km2. É um rio de grande porte que recebe inúmeros afluentes até compor a Bacia  do Uruguai pela
confluência com o Rio Pelotas, no município de Celso Ramos, SC.
3.1.1 Sítios A e B
Para  a  escolha  dos  dois  sítios  para  colocação  das  gaiolas  com  os  peixes,  tomou-se  como
referência a localização da emissão do efluente no rio Canoas, ou seja, a jusante e a montante do ponto de
despejo  do  efluente  da  indústria  (Figura  06).  A  seleção  dos  locais  foi  realizada  após  várias  saídas  a
campo  por  navegação  no  rio,  o  que  permitiu  reconhecer  a  região  e  os  acessos  aos  locais  de  trabalho.
Além  desta,  os  resultados  das  determinações  físico-químicas  da  água  do  rio  nesta  mesma  região  e
período de estudo, obtidos  por Paiva (2004),  também serviram como referência,  além da avaliação visual
das condições da região (presença de espuma, fibras de celulose e odores). 
As determinações realizadas por Paiva (2003), em amostras de água coletadas no mesmo trecho e
período deste estudo, no Rio Canoas,  foram: pH; temperatura;  condutividade;  oxigênio dissolvido;  sulfeto;
fósforo; fenol método da Amino-antipirina-AAP; fenol método Folin e demanda química de oxigênio (DQO).
 
O primeiro  sítio  selecionado,  denominado  A,  situou-se  10Km  a  montante  do  local  do  despejo  do
efluente. O segundo, denominado B, a 5Km do ponto de  lançamento  do  efluente.  Ambos  os  locais  estão
dentro das coordenadas de longitude de 50º19 e de latitude 27º 30´ (Figura 04).
Destaca-se que entre o local do despejo do efluente da indústria  e o sítio B, existe uma ponte na Br





Figura 03: Fotografia aérea parcial do município de Correia Pinto, SC. Foram indicados o sítio B,  ponte  sobre




Figura 04: Mapa do município de Correia Pinto, ressaltada a região do estudo.





Para fins de comparação visando determinar  a magnitude de alterações bioquímicas e fisiológicas
nos  peixes  expostos  aos  poluentes  no  Rio  Canoas  foi  necessário  estabelecer  valores  de  referência
obtidos  em  local  não  contaminado  por  qualquer  tipo  de  poluentes.  Neste  sentido,  foi  selecionado  o
Ribeirão  Cotia  afluente  do  Rio  Canoas,  localizado  no  município  de  Lages,  SC,  próximo  à  região  em
estudo, na tentativa de manter,  entre esse local  e os da exposição no Rio Canoas,  as mesmas condições
de temperatura, altitude e vegetação. Essa escolha baseou-se em informações do IBAMA e nos resultados
das análises físico-químicas e de  toxicidade  aguda  das  amostras  de  água  do  referido  rio,  realizadas  no
Laboratório de Avaliação Ecotoxicológica.
Este rio está livre do despejo de efluentes industriais ou domésticos  e qualquer outro tipo de dejeto.
Na  região,  até  o  local  citado  não  se  observou  a  presença  de  plantações  agrícolas.  E,  portanto,  será
sempre mencionado neste texto como local controle. 
3.2 Efluente da indústria de papel e celulose
O tipo de efluente lançado na área de estudo é o efluente da fabricação  de  polpa  de  celulose  tipo
Kraft,  com  branqueamento  convencional  OCEDE  (O=  tratamento  com  O2,  C=  tratamento  com  Cl2,  E=
extração alcalina com NaOH, D= tratamento ClO2).
As madeiras utilizadas no processo são oriundas do Pinus e Eucaliptus. 
O sistema de tratamento dos efluentes da indústria  inicia  com o recebimento  do  despejo  industrial
no  decantador  primário.  Este  despejo  contém  resíduo  de  pasta  celulósica  perdida  no  processo,  a  qual
decanta  juntamente  com  outras  matérias  sedimentáveis.  A  torta  formada  pela  matéria  decantada  é
prensada e serve para compostagem e para beneficiamento em outras unidades.  A porção líquida que sai
do  decantador  por  transbordo  recebe  uma  dosagem  de  uréia  e  ácido  fosfórico,  cuja  função  é  servir  de
nutrientes para as bactérias.   Este resíduo líquido segue para a primeira  lagoa,  de aeração,  onde  recebe
uma  injeção  de  oxigênio  molecular,  para  acelerar  a  velocidade  de  degradação  dos  seus  componentes
químicos.  Na  seqüência,  o  efluente  segue  para  a  lagoa  de  estabilização.  O  efluente  resultante  deste




Figura 06: Tubulação de despejo do efluente da indústria de polpa de celulose, no Rio Canoas. 
3.3 Bioindicador  
O bioindicador  de escolha foi  a  espécie  de  peixe  Oreochromis  niloticus  (tilápia),  a  qual  tem  sido
intensivamente estudada no laboratório de ecotoxicologia aquática da UFSC.  
3.4 Metodologia de exposição
Os peixes utilizados no experimento foram mantidos no Laboratório de Avaliações
Ecotoxicológicas na UFSC, por seis meses. Depois foram transportados para o local e aclimatados por
um período de quinze dias, antes do início das coletas das amostras.  
Os peixes foram mantidos nos locais pré-estabelecidos, em sistema de gaiolas. As gaiolas foram
construídas no formato retangular com as seguintes dimensões: 1 m de altura, 1 m de largura e 1,5 m de
comprimento. O volume final de cada gaiola foi de 1,5 m³. Tubos de PVC, de 50mm, foram utilizado para a
estrutura básica. Depois de montada, a estrutura de tubos foi recoberta com tela plástica. A tela foi fixada
com costura manual, utilizando linha de nylon.  Os tubos, com exceção daqueles que ficaram na porção
superior, foram perfurados, para permitir a entrada de água e assim submergir as gaiolas. Apenas a parte
superior dos canos não perfurados ficou emersa permitindo a flutuação das gaiolas.  Na parte superior




de colocação e coleta dos peixes. A rede na parte superior teve como finalidade impedir a saída dos
peixes e /ou o ataque a estes por outros animais, além de manter a ração que era colocada diariamente
(Figura 07).
Figura 07: Imagem da gaiola utilizada no experimento.
Nas gaiolas,  a  densidade  média  de  estocagem  (número  de  indivíduos  estocados  por  unidade  de
volume) foi de 16 peixes por m3.   Cada gaiola foi povoada com 24 (vinte e quatro) peixes. 
Os peixes foram alimentados diariamente com ração comercial  extrusada, balanceada e específica
para peixes. Essa ração possui grande capacidade de flutuação.  
3.4.1 Exposição do grupo de peixes referência de laboratório
Os  peixes  (24  indivíduos)  utilizados  como  referência  de  laboratório  permaneceram  em  aquários
oxigenados,  pelo  mesmo  período  da  exposição  em  campo,  ou  seja,  sessenta  dias,  embora,  não  no
mesmo espaço temporal,  isto  é, em experimentos anteriores.  Também, foram alimentados com a mesma
ração que os peixes do experimento de campo. 




Os peixes no local  controle foram mantidos em gaiola  conforme a metodologia  para o experimento
no Rio Canoas.      Contudo, ao invés de a gaiola ter sido colocada diretamente no rio,  ela foi  instalada em
uma das calhas do sistema de cultivo de peixes da Estação de Piscicultura do IBAMA, que é  abastecida
diretamente com a água corrente do Ribeirão Cotia.
3.5 Coleta e conservação das amostras
A coleta das amostras de sangue e tecidos dos peixes (O. niloticus) foi  quinzenal,  a partir  da  data
da colocação das gaiolas, em 11/01/2003 (sítio B),  e 25/01//2003 (sítio A).   As datas de coleta,  no sítio B,
foram: 25/01/2003, 09/02/2003, 23/02/2003, 09/03/2003 e no sítio A, a coleta se deu em 09/02/2003.
A  gaiola  com  o  grupo  de  peixes  controle  foi  colocada  em  21/03/2004.  As  datas  das  coletas  das
amostras do controle foram: 05/04/2004, 19/04/2004 e 03/05/2004. 
Em cada coleta o procedimento foi o seguinte:
1. Os peixes, em número de seis, foram retirados individualmente da gaiola, com o uso do pulsar.
2. Imediatamente após a retirada de cada peixe,  no próprio  local,  procedeu-se a coleta da amostra
de sangue utilizando-se seringa heparinizada (0,1 ml) para a punção na veia caudal. Com sangue da ponta
da  seringa  foi  preparado  o  esfregaço  sangüíneo  em  lâminas  de  vidro,  em  duplicata,  para  posterior
coloração. 
3. As amostras de sangue foram coletadas e dispostas em eppendorf previamente identificado com
o número do peixe. Parte deste sangue foi utilizada para posterior determinação do micro-hematócrito pela
retirada com microcapilar de vidro heparinizado, o qual foi  vedado com massa selante e disposto  em tubo
de ensaio identificado com o número do peixe.  Imediatamente após,  com micro-pipeta  coletou-se 10µl de




análise de hemoglobina. As amostras de sangue foram mantidas resfriadas em caixas de isopor  com gelo
reciclável.
4. Os peixes foram embalados em sacos de polietileno previamente identificados com o número do
animal e mantidos resfriados em caixas de isopor com gelo reciclável.
5. Após o término  destes  procedimentos  cada  peixe  foi  aberto  por  incisão  abdominal  longitudinal
(da cloaca até o opérculo), com o auxílio de tesouras e pinças cirúrgicas inoxidáveis.  Retirou-se o fígado e
as  brânquias,  que  foram  acondicionados  em  frascos  de  vidro  com  solução  de  formalina  a  10%,
tamponada, para posterior exame histológico.
6. O fígado foi  retirado e seccionado em duas partes.  Uma primeira,  acondicionada em frascos de
vidro  com  solução  de  formalina,  a  10%,  tamponada;  uma  segunda  parte  foi  congelada  em  nitrogênio
líquido  e  destinada  às  análises  de  enzimas  hepáticas  e  antioxidantes  (Laboratório  de  Ecofisiologia
Respiratória da UFSC). 
7. No local  do laboratório  de  campo,  improvisado  dentro  da  propriedade  rural  situada  no  ponto  B
(Figura 08), as amostras de sangue foram centrifugadas (10.000 rpm - 5 minutos).  As amostras de plasma
foram separadas com micro-pipetas de 100 µl e acondicionadas em eppendorf, devidamente identificados
e mantidos congelados até à análise.
8. Cada peixe foi pesado eviscerado. Seu comprimento total (medida das extremidades do início da
cabeça   até  o  final  da  nadadeira  caudal)  foi  determinado  em  centímetros,  com  ictiômetro  (régua




Figura 08: Imagem do local utilizado como laboratório, no sítio B.
3.5.1 Amostragem dos peixes do grupo referência de laboratório
Foram  realizadas  quatro  (4)  coletas  de  amostras  de  sangue,  em  intervalos  quinzenais.  Seis  (6)
peixes foram sacrificados  em cada uma das coletas realizadas,  seguindo  os  mesmos  procedimentos  de
campo  para  coleta  de  sangue.   A  metodologia  analítica  empregada  para  avaliar  os  parâmetros
bioquímicos do grupo de peixes referência de laboratório  foi  mesma empregada nos estudos de campo e
estão descritas a seguir. 
Salienta-se  que  os  resultados  utilizados  neste  estudo  foram  obtidos  a  partir  da  média  dos
resultados das quatro coletas,  já  que  estes  não  apresentaram  variações  significativas  entre  si,  conforme
Soares, 2004. 
3.6 Análise de parâmetros biológicos
3.6.1. Índice geral
O índice  geral  (IG)  foi  calculado  dividindo-se  o  peso  médio  em  gramas  pelo  tamanho  médio  em
centímetros, dos peixes (IG = peso médio por tamanho médio).
3.6.2 Análise citológica do sangue
 Os  esfregaços  de  sangue  foram  feitos  em  lâminas  histológicas  devidamente  limpas  e
desengorduradas, seguindo as recomendações e procedimentos de Pérez e Ranzani-Paiva (1991). Foram
elaboradas  quatro  lâminas  para  cada  peixe,  duas  coradas  pelo  corante  hematológico  May-Grunwald  e




Estas colorações permitem a diferenciação celular e o conseqüente reconhecimento das células. 
No  corante  May-Grunwald,  a  forma  ativa  do  azul  de  metileno,  corante  básico,  confere  coloração
azul-violácea aos componentes ácidos  da  célula.  Ao  contrário,  a  esosina,  também  presente  neste,  é  um
componente  ácido  que  confere  coloração  rosada,  aos  componentes  básicos  da  célula,
 
encontrados
principalmente nas proteínas ricas em aminoácidos básicos. 
A  hematoxilina,  do  corante  Leishman,  reage  com  os  ácidos  nucléicos,  conferindo  ao  núcleo  uma
coloração azulada. 
3.6.3 Análise histológica 
Os tecidos coletados, fígado e brânquias, foram processados conforme a seguinte seqüência:
1. inclusão do tecido em parafina pelas técnicas convencionais em histologia;
2. cortes com espessura de 5µm com micrótomo;
3. preparação das lâminas;
4. coloração das lâminas com os corantes hematoxilina e eosina;
As lâminas prontas foram analisadas em microscópio e fotografadas.
3.6.4 Parâmetros hematológicos
Foram analisados os parâmetros concentração de hemoglobina e taxa do hematócrito.
3.6.4.1 Hemoglobina
A análise de hemoglobina seguiu a metodologia  do cianeto de metahemoglobina.  Neste método  o
grupamento  heme  da  hemoglobina  é  oxidado  pelo  ferrocianeto,  formando  hemihemoglobina.  A
hemihemoglobina  reage  com  o  cianeto  ionizado  e  produz  o  cianeto  de  hemihemoglobina,  cuja





Os valores do micro-hematócrito  foram determinados após a centrifugação (5.000 rpm / 5 minutos)
dos  microcapilares  da  amostra  de  sangue  coletado  anteriormente.  Os  valores  foram  determinados  por
leitura direta em régua para hematócrito. 
3.6.5 Enzimas plasmáticas
As  dosagens  bioquímicas  de  enzimas  plasmáticas  foram  realizadas  utilizando-se  técnicas
convencionais  em análises  clínicas,  utilizando  método  automatizado  (SOARES,  BAPTISTA  e  MOISMAN,
2000). 
No  laboratório  de  análises  clínicas  as  amostras  de  plasma  foram  descongeladas  à  temperatura
ambiente e as determinações das enzimas plasmáticas fosfatase alcalina (FA),   alanina transferase (ALT),
aspartato  transferase (AST),  gama glutamil  transferase (γ-GT) e colinesterase (Che)  foram  realizadas  por
método espectrofotométrico automatizado.
Os fundamentos de cada método serão explanados a seguir.
3.6.5.1 Aspartato aminotransferase (AST)
A dosagem da atividade enzimática da aspartato aminotransferase (AST) foi  realizada pelo método
embasado  na  reação  de  transaminação  entre  o  L-aspartato  e  o  α-cetoglutarato,  com  produção  de
oxaloacetato e hidrazona-derivado. Leitura em absorbância de 505nm.




A  dosagem  da  atividade  enzimática  da  alanina  aminotransferase  (ALT)  seguiu  o  método
fundamentado na reação de transaminação entre o L-alanina e o α-cetoglutarato, com geração de piruvato,
o qual é proporcional à concentração de TGP. Leitura em absorbância de 505nm.
3.6.5.3 Fosfatase alcalina (FA)
A análise da fosfatase alcalina segue o método cinético enzimático,  no  qual  o  p-nitofenilfosfato  de
sódio  é hidrolisado pela fosfatase alcalina do plasma  pH  9,8  liberando  o  p-nitrofenol,  cuja  velocidade  de
formação é medida em 405nm, sendo esta proporcional à atividade da enzima presente.
3.6.5.4 Gama glutamil transferase (γ-GT)
A  determinação  da  atividade  enzimática  da  gama-glutamil  transferase  fundamenta-se  no  método
em  que  esta  enzima  (γ-GT)  catalisa  a  reação  de  transferência  do  grupamento  glutamil  da
L-g-glutamil-3-carboxy-4-nitroanilida  para  a  glicilglicina  originando  L-g-glutamilglicil-glicina  e
5-amino-2-nitro-benzoato,  cuja  concentração   é  proporcional  à  concentração  da  enzima  gama-glutamil
transferase. A leitura, em espectrofotômetro, é realizada a 405nm.
3.6.5.5 Colinesterase (Che) 
A  determinação  da  colinesterase  (Che)  ou  pseudocolinesterase  do  plasma  se  fundamenta  na
transformação da butirilcolina em meio aquoso pela colinesterase em tiocolina e butirato.  O butirato reage
com  o  ácido  5,5'-diiobis-2-nitrobenzóico  (DTNB)  e  produz  o  composto  2-nitro-5-mercaptobenzoato,  cuja
concentração é proporcional à concentração de acetilcolinesterase. Leitura em absorbância de 405nm.
3.6.6 Análise de metabólitos




o colesterol  total,  o HDL-C e o LDL-C.  No laboratório  de análises clínicas,  as  amostras  de  plasma  foram
descongeladas  em  temperatura  ambiente  e  as  determinações  foram  realizadas  com  método
automatizado.
3.6.6.1 Glicose
Neste  método  enzimático  a  glicose  é  a  transformada,  pela  ação  da  glicose  oxidase,  em  ácido
glucônico e peróxido de hidrogênio.  O peróxido  de  hidrogênio  mais  o  reativo  4-aminoantipirina  e  o  fenol
sob  a  ação  da  peroxidase  geram  o  composto  quinonimina  cuja  concentração  é  proporcional  à
concentração de glicose e é medido em absorbância de 500nm.
3.6.6.2 Triacilgliceróis
Os  triacilgliceróis  séricos  foram  determinados  pelo  método  enzimático  glicerol,  no  qual  os
triacilgliceróis  são  hidrolisados  pela  lipase,  originando  glicerol  e  ácidos  graxos.  O  glicerol  produzido  é
fosforilado pelo glicerol  quinase em glicerol  3-fosfato,  que é oxidado liberando peróxido  de  hidrogênio.  O
peróxido  de  hidrogênio  reage  com  4-aminotriptiplina  e  ESPAS  originando  um composto  quinônico,  cuja
concentração é medida em absorbância  de 505nm, e cuja  quantidade  é  proporcional  à  concentração  de
triacilgliceróis.
3.6.6.3 Colesterol total
A dosagem do colesterol  sérico  total  seguiu o método onde os ésteres de  colesterol  existentes  na
amostra são hidrolisados pela enzima colesterol esterase produzindo o colesterol livre. A enzima colesterol
oxidase,  em  presença  de  oxigênio,  catalisa  a  oxidação  do  colesterol  livre  produzindo  o  peróxido  de
hidrogênio.  A  enzima  peroxidase  catalisa  a  oxidação  do  reagente  fenólico  (fenol)  pelo  peróxido  de
hidrogênio  formado  em  presença  de  4-aminofenazona  produzindo  um  composto  róseo-avermelhado




3.6.6.4 Colesterol ligado a lipoproteínas de alta densidade (HDL-C)
A determinação do colesterol  HDL foi  realizada pelo método reativo precipitante,  no qual a mistura
de  ácido  fosfotúngstico/cloreto  de  magnésio  precipita  os  quilomícrons,  as  lipoproteínas  de  baixa
densidade (LDL)  e as de muito baixa densidade (VLDL),  sem alterar  a  solubilidade  das  lipoproteínas  de
alta densidade (HDL).  Após centrifugação,  recolhe-se o líquido sobrenadante que contém a fração HDL e
cujo conteúdo, em colesterol HDL, é determinado enzimaticamente. 
3.6.6.5 Colesterol ligado a lipoproteínas de baixa densidade (LDL-C)
A concentração de LDL-C foi  calculada pela diferença entre o valor  do  colesterol  total  e  o  HDL-C.
(LDL-C = colesterol total  HDL-C).
3.7 Determinações físico-químicas
3.7.1 Temperatura da água
A  temperatura  da  água  em  ºC  foi  determinada,  com  termômetro  de  mercúrio,  nos  locais  onde
estavam colocadas as gaiolas.
3.7.2 Condutividade da água
A condutividade da água em µS/cm foi  determinada com condutivímetro,  da marca Instruterm,  nos





Os  resultados  dos  parâmetros  hematológicos,  enzimáticos  e  metabólitos  receberam  tratamento
estatístico pelo teste ANOVA que admite  o nível de variância mínimo p < 0,05 e complementado pelo pós
teste Tukey-Kramer de múltipla comparação  Test  utilizando  o  software  GraphPad  InStat  tm  copyright   (c)
1999-1994, GraphPad InStat software V2.05a, 951560S.
Os  gráficos  foram  construídos  utilizando-se  o  software  Origin  5.0,  copyright  Microcal  software
1991-1997, Inc.. 
4. RESULTADOS
Neste estudo, a avaliação visual das condições da região foi  realizada por meio de várias saídas a
campo, pelo rio e por terra. Especialmente com referência ao uso e ocupação do solo, nas margens do rio,
no trecho estudado, não foi visualizado outro tipo de plantação além do Pinus, que se estende até à ponte
localizada 3Km antes do sítio B, dentro da propriedade da Klabin.  A mata ciliar encontra-se razoavelmente
preservada, embora em alguns pontos limite-se a uma faixa bastante estreita, em torno de dois metros.
O  levantamento  permitiu  também  o  reconhecimento  e  a  escolha  dos  locais  de  colocação  das
gaiolas, conforme descrição na seção “Metodologia”. 
As gaiolas  com os peixes,  colocadas na margem  do  rio,  permaneceram  estáveis  nos  locais  onde
foram  deixadas  sendo  que  sua  fixação  com  cordas  de  nylon,  amarradas  a  árvores  da  margem  do  rio,
mostrou-se  adequada.  Não  se  observou  movimento  que  causasse  danos  na  estrutura  ou  tela.  Sua
superfície  reteve  com  sucesso  a  ração  que  era  colocada  diariamente.  Não  houve  a  entrada  de  outros
peixes ou de animais. 
A  manutenção  dos  peixes  nas  gaiolas  transcorreu,  portanto,  sem  problemas,  não  tendo  sido
observada mortalidade.  Os peixes consumiram a ração e esta foi  encontrada no estômago dos  mesmos.
O índice de desenvolvimento geral  também aponta para uma alimentação adequada (Tabela 02).  No sítio
B  foram  realizadas  quatro  coletas  quinzenais,  nas  datas  e  condições  de  temperatura  e  condutividade




Contudo, o mesmo quadro  não  foi  observado  no  sítio  A,  localizado  a  montante  do  lançamento  do
efluente. Neste sítio  foi  realizada  uma  única  coleta,  depois  da  exposição  de  quinze  dias,  pois  os  peixes
desapareceram  após  este  período.  A  hipótese  para  tentar  explicar  o  desaparecimento  é  a  de  que  o
responsável  pelos cuidados com as gaiolas  (voluntário da comunidade)  não cumpriu com o estabelecido,
tendo sido a gaiola encontrada fechada, sem sinal de dano, porém abandonada.
Em  cada  coleta,  os  peixes  (n=  6)  foram  retirados  individualmente  da  gaiola  e  manipulados  no
próprio  local  para  a  retirada  das  amostras  de  sangue  e  órgãos.  As  amostras  foram  devidamente
identificadas e conservadas até a sua análise.
4.1 Dados físico-químicos da água no momento das coletas
Durante o experimento realizado, no período total de sessenta dias (final do mês de janeiro e início
do mês de março de 2003), a temperatura média da água do Rio Canoas foi de 21,8ºC e a condutividade
de 0,064 µS/cm em média (Tabela 01).
Tabela 01.  Datas das coletas e condições de temperatura e condutividade nos sítios A e B.
Temperatura ºC Condutividade µS/cm
Coleta no sítio A
Primeira coleta .09/02/2003 22 0,072
Coletas no sítio B
Primeira coleta  25/01/2003 19 0,074
Segunda coleta  09/02/2003 22 0,083
Terceira coleta  23/02/2003 22 0,052




4.2 Parâmetros biométricos dos peixes
 
Os resultados dos parâmetros,  tamanho, peso e  índice  geral,  determinados  nos  peixes  controle  e
nos dos sítios em estudo - A e B -  são  apresentados  na  tabela  02.  Observou-se  que  o  grupo  de  peixes
controle apresentou, em todos os parâmetros, valores superiores aos dos dois  sítios estudados.  A análise
comparativa  entre  os  peixes  dos  sítios  A  e  B,  no  período  de  exposição  de  quinze  dias,  demonstrou
resultados semelhantes em ambos os sítios, em todos os parâmetros biométricos. 
Deve-se ressaltar  que  os  peixes  utilizados  no  experimento  não  foram  selecionados  pelo  peso  ou
tamanho, embora  tenha  sido  tomado  o  cuidado  de  não  se  utilizar  peixes  em  condições  muito  variadas,
com relação a estes parâmetros. A coleta destes, para amostragem, foi aleatória.  
Tabela  02:  Sumário  comparativo  entre  os  valores  dos  parâmetros  morfométricos  avaliados  nos  peixes  (O.
niloticus) do local controle e dos sítios estudados.
Local
Controle Sítio A Sítio B
Período
(dia)
15 30 45 15 15 30 45 60
Peso (g) 99,7 133,9 118,6 67,6 78,9 93,1 85,9 66,0
Tamanho
(cm)
18,5 20,3 19,1 15,8 17,8 18,7 17,1 15,8
Índice  geral
(g/cm)
5,4 6,6 6,2 4,3 4,2 5,0 5,0 4,2
4.3 Parâmetros biológicos
Foram  avaliados  parâmetros  citológicos  do  sangue,  histológicos  (fígado  e  brânquias),
hematológicos  (hematócrito  e  hemoglobina),  enzimáticos  (fosfatase  alcalina  (FA),  alanina




metabólitos plasmáticos (glicose, triacilgliceróis, colesterol total, LDL-C e HDL-C).
4.3.1 Análise citológica do sangue
A  avaliação  citológica  do  sangue  permitiu  evidenciar  a  estrutura  morfológica  das  células.
Observou-se que as células sangüíneas apresentaram  maior  tendência  à  divisão,  além  de  alterações  da
membrana  nuclear,  a  qual  apresentou  aspecto  rugoso  com  pequenas  formações  tipo  invaginações.  Os
núcleos apresentaram-se  com  granulações  modificadas  e  com  perda  do  formato  oval,  deslocamento  do
ponto central da célula em direção à membrana citoplasmática, sendo que também a proporção do volume
do núcleo em relação ao citoplasma estava alterada.  Além  destas  alterações,  foi  constatada  a  presença
de  um  número  maior  de  eritrócitos  imaturos,  caracterizados  por  sua  forma  arredondada  (Figura  09)
quando comparados aos do controle (Figura 10). As alterações citológicas observadas foram semelhantes
nos dois locais, sítio A e sítio B.
            
Figura  09:  Seção  de  lâminas  de  sangue  da  primeira  e  segunda  coleta,  do  grupo  de  peixes  (O.  niloticus)  do
sítio B, com resolução de 1000 vezes por imersão.




de exposição), com resolução de 1000 vezes por imersão. 
4.3.2 Análise histológica 
Destaca-se que, apesar da importância, o índice hepatosomático  (relação entre o peso do fígado e
o  peso  total  do  peixe)  não  foi  determinado.  Justifica-se  tal  procedimento  pelo  fato  de  que  o  fígado,  no
momento da coleta, precisou ser secionado em duas partes, sendo a primeira destinada à histologia, parte
deste  estudo,  e  a  segunda,  congelada  em  nitrogênio  líquido  e  encaminhada  para  o  Laboratório  de
Ecofisiologia  Respiratória  da UFSC, sob a coordenação  do  professor  Danilo  Wilhlem  Filho,  para  estudo
de estresse oxidativo.  Estes resultados não foram relatados neste texto como tal,  mas são  abordados  na
discussão.  A necessidade  do  congelamento  imediato  deve-se  ao  fato  de  que  a  autólise  dos  tecidos  de
peixes  é  muito  elevada  quando  comparada  com  a  dos  animais  homeotermos,  o  que  exige  uma  rápida
manipulação,  para  evitar  degenerações,  fato  que  impediu  a  manutenção  do  fígado  para  posterior
pesagem.  Contudo  foi  realizada  uma  análise  visual,  com  o  objetivo  de  se  identificar  o  estado  geral  do
órgão.  O aspecto morfológico dos fígados na primeira coleta (quinze dias de exposição), no local a jusante
do  lançamento  do  efluente,  sítio  B,  apresentou  aumento  significativo  do  volume  além  da  fragilidade  ao
manuseio, com tendência à fragmentação, estado observado também na segunda coleta (trinta dias).  Aqui
deve ser destacado que este resultado foi observado na semana após a “parada”  da empresa,  na qual se
realizou  a  limpeza  da  lagoa  de  tratamento  primário.  Esta  limpeza  promove  o  lançamento  de  maior
quantidade de poluentes no rio  e, portanto,  potencializa  uma  alteração  da  condição  ambiental.  Nas  duas
últimas coletas (quarenta e cinco e sessenta dias),  o aspecto  era de fígados mais  firmes  e  com  tamanho
aparentemente normal, o que pode indicar uma adaptação dos peixes ao meio. 
No local a montante do lançamento do efluente, sítio A, os fígados, após quinze dias  de exposição,
apresentaram aspecto  morfológico normal,  isto  é,  com  textura,  tamanho  e  cor  aparentemente  dentro  dos
padrões observados para  o  grupo  de  peixes  do  controle.  Contudo,  os  dados  da  análise  histológica  dos
fígados  dos  peixes  dos  sítios  A  e  B  apontaram  para  alterações  teciduais,  com  a  presença  de  vacúolos
resultantes  da  infiltração  de  lipídios  e  deslocamento  do  núcleo  dos  hepatócitos  para  a  membrana




11). Na figura 12 são apresentados cortes histológicos do fígado de peixes do grupo controle.
              
Sítio A, 15 dias exposição, resolução                    Sítio B, 15 dias de exposição, fígado            
de 400vezes.                                                            necrosado, resolução 200vezes.
  
                 
                                                   Sítio  B  30 dias  de  exposição,  resolução            Sítio  B  45 dias  de  exposição,
resolução 400vezes.                                                                                               400vezes. 
                                 
Figura 11. Cortes histológicos do fígado de peixes (O. niloticus), dos sítios A e B.
      
Figura  12.  Corte  histológico  do fígado  de  peixes  (O.  niloticus)  do  grupo  controle  de  laboratório  (15  dias  de
exposição), com resolução de 200 vezes. 
As  brânquias  exibiram  hipertrofia  do  tecido  epitelial  das  lamelas  secundárias,  com  fusão  lamelar
que  compromete  o  sistema  vascular  pela  obstrução  dos  capilares  (Figura  13).  Estes  resultados  foram
observados nos sítios A e B, com variação apenas de intensidade,  sendo que no sítio B os efeitos  foram




    
           Sítio A                                                                     Sítio B
Figura 13. Cortes histológicos demonstrando as lamelas secundárias dos peixes dos sítios A e  B,  após quinze
dias de exposição (primeira coleta), com resolução de 400 vezes. 
Figura 14. Corte histológico de lamelas  secundárias  do grupo  de  peixes  controle  de  laboratório  (quinze  dias
de exposição), com resolução de 400 vezes.
4.3.3 Parâmetros hematológicos
4.3.3.1 Hemoglobina
No  sítio  B  o  valor  da  concentração  de  hemoglobina,  após  atingir  o  maior  valor,  na  exposição  de
trinta dias (8,3 mg/dL ±0,2 EPM), apresentou tendência constante à redução.  Atingiu o menor valor ao final
da  exposição  de  sessenta  dias  (6,4  mg/dL  ±0,2  EPM),  resultado  este  significativamente  inferior  ao  da
referência de laboratório (7,4 mg/dL). O valor da primeira coleta foi  de 8,1 mg/dL ±0,09 EPM e da terceira
foi  de 7,4 mg/dL ±0,3 EPM (Figura 15).  A ausência  dos  resultados  do  sítio  A  e  do  controle,  referentes  à




Figura  15.  Variação  da  concentração  de  hemoglobina  do  grupo  dos  peixes  (O.  niloticus):  1=  referência  de
laboratório  (0  dia),  2=  controle  de  campo  (15  e  30  dias),   3=  sítio  B  (15,  30,  45  e  60  dias).  Todos  os  valores  são
representados em termos de média ± EPM.
** = valor significativamente diferente ao da referência de laboratório para a significância de p < 0,01.
4.3.3.2 Hematócrito 
No sítio B observamos uma elevação inicial da taxa do hematócrito, a qual atingiu o valor máximo de
34,4% ±1,3 EPM na segunda coleta para, em seguida, reduzir-se.  O valor da taxa do hematócrito na última
coleta foi  de 28,6% ±1,3 EPM. Neste  sítio  os  resultados  de  todas  as  coletas,  com  exceção  da  primeira,
foram  significativamente  superiores  ao  da  referência  de  laboratório  (23,0%).  Apenas  os  resultados  da
segunda  e  terceira  coleta  superaram  de  forma  significativa  os  do  controle  de  campo  (22,8  mg/dL  ±0,9
EPM).  A  taxa  do  hematócrito,  no  sítio  A,  foi  de  29%  ±0,9  EPM,  em  quinze  dias  de  exposição,
significativamente superior à da referência de laboratório e à taxa do controle de campo (Figura 16).




dia), 2= controle de campo (15,  30 e  45 dias),   3=  sítio  A (15 dias),  4  =  sítio  B (15,  30,  45 e  60 dias).  Todos os valores
são representados em termos de média ± EPM.
(*),  (**),  (***)  =  valor  significativamente  diferente  ao  da  referência  de  laboratório  para  as  significâncias  de  p  <  0,05;
0,01 e 0,001, respectivamente.
(aa), (aaa) = valor significativamente diferente ao do controle de campo considerando as significâncias de  p  <  0,01  e
0,001, respectivamente.
4.3.4 Enzimas plasmáticas
4.3.4.1 Aspartato aminotransferase (AST) 
A atividade enzimática da AST, no sítio B, demonstrou uma redução da primeira  (85,4 UI/dL  ±12,9
EPM) coleta,  quando comparada com os valores  da segunda  (43,19  UI/dL  ±5,1  EPM),  da  terceira  (38,7
UI/dL ±1,5 EPM) e da quarta (39,9 UI/dL ±1,8 EPM) coleta.   Os valores da primeira  e quarta coleta foram
significativamente superiores ao da referência de laboratório. No sítio A, o valor da atividade enzimática da
AST,  após  quinze  dias  de  exposição,  foi  de  97,3  UI/dL  ±7,0  EPM,  significativamente  superior  ao  da
referência  de  laboratório  (29,0  UI/dL)  (Figura  17).  A  ausência  dos  resultados  do  controle  de  campo
deveu-se a problemas analíticos que inviabilizaram as análises.
Figura  17.  Variação  da  atividade  da  AST do grupo  dos peixes  (O. niloticus):  1=  referência  de  laboratório  (0
dia), 2=  sítio A (15 dias), 3 = sítio B (15, 30, 45 e  60 dias).  Todos os valores  são representados  em  termos de  média  ±
EPM.





4.3.4.2 Alanina aminotransferase (ALT)
No sítio B, observamos que a atividade enzimática da ALT, na primeira  coleta,  foi  de 5,4 UI/dL ±0,9
EPM e  na  segunda  foi  de  13,2  UI/dL  ±0,9  EPM.  Os  valores  da  terceira  (11,9  UI/dL  ±0,3  EPM)  e  quarta
(11,8 UI/dL ±0,3 EPM) coletas superaram de forma significativa  o valor da referência de laboratório  (10,0
UI/dL). No sítio A, o valor da atividade enzimática da ALT foi de 12,8 UI/dL ±0,8 EPM , após quinze dias  de
exposição (Figura 18). A ausência do resultado do controle de campo referente à terceira  coleta deveu-se
a problemas analíticos que inviabilizaram as análises.
Figura  18.  Variação  da  atividade  da  ALT do grupo  dos peixes  (O.  niloticus):  1=  referência  de  laboratório  (0
dia), 2= controle de campo (15 e 30 dias),  3 = sítio A (15 dias), 4 =  sítio  B (15,  30,  45 e  60 dias).   Todos os valores  são
representados em termos de média ± EPM.
(**) = valor significativamente diferente ao da referência de laboratório para a significância  de p <  0,01.
4.3.4.3 Fosfatase alcalina (FA)
No sítio B, o valor da atividade da FA da primeira coleta foi de 32,2 UI/dL ±3,8 EPM e da terceira,
de 41,6 UI/dL ±4,5 EPM, resultados significativamente superiores ao da referência de laboratório (13,0




respectivamente. No sítio A, após quinze dias de exposição, o valor da atividade enzimática da FA foi de
31,9 UI/dL ±4,6 EPM, semelhante ao mesmo período no sítio B (32,2 UI/dL ± 3,8EPM), ambos
significativamente diferentes do valor da referência de laboratório (13,0 UI/dL) (Figura 19).
Figura  19.  Variação  da  atividade  da  FA  do  grupo  dos  peixes  (O.  niloticus):  1=  referência  de  laboratório  (0
dia), 2= controle de campo (15, 30 e 45 dias),   3  =  sítio  A (15 dias),  4  =  sítio  B (15,  30,  45 e  60 dias).  Todos os valores
são representados em termos de média ± EPM.
(*), (**) = valor significativamente diferente ao  da  referência  de  laboratório  para  as significâncias  de  p  <  0,05  e  0,01,
respectivamente.
4.3.4.4 Gama glutamil tranferase (γ-GT)
No sítio B, a atividade enzimática da γGT apresentou os seguintes valores:  2,3 UI/dL ±0,5 EPM  na
primeira coleta;  1,4 UI/dL ± 0,4 EPM na segunda; 2,2 UI/dL ±1,2 EPM na terceira  e 3,0 UI/dl ± 2,1 EPM na
quarta coleta (Figura 20).  
O valor da atividade enzimática da gama glutamil  transferase,  no sítio A, foi  de 4,7 UI/dL ±0,5 EPM,





Figura 20. Variação da atividade da γ-GT do  grupo  dos peixes  (O. niloticus): 1=   controle  de  campo  (15,  30 e
45 dias),   2  =  sítio  A (15 dias),  3  =  sítio  B  (15,  30,  45  e  60  dias).  Todos  os  valores  são  representados  em  termos  de
média ± EPM.
(b) = valor significativamente diferente ao do sítio B na primeira quinzena para a significância de p < 0,05.
4.3.4.5 Colinesterase (Che)
A  atividade  da  Che,  no  sítio  B,  não  manteve  um  comportamento  regular  durante  o  todo  o
experimento. Na segunda coleta foi  observado um aumento do valor da atividade enzimática,1246,5 UI/dL
±122,8  EPM,  em  relação  ao  da  primeira,  que  foi  de  996,0  ±119,0  EPM.  Ao  término  da  exposição
(sessenta dias)  a atividade enzimática foi  de 1138,  UI/dL ±56,2 EPM, e a da terceira  foi  de 690,74 ±48,8
EPM.  Os  resultados  de  todas  as  coletas  apresentaram  valores  significativamente  superiores  ao  da
referência  de  laboratório  (309,9  UI/dL).  Em  relação  ao  controle  de  campo,  somente  os  resultados  da
segunda,  1246,5  ±122,8  EPM,  e  da  terceira,  690,74  ±48,8  EPM,  coleta  foram  considerados
significativamente diferentes nos períodos correspondentes (Figura 21).
No sítio A, após quinze dias  de exposição,  o valor da atividade enzimática da colinesterase,  foi  de
1318,1 UI/dL ±43,4 EPM, valor significativamente superior ao resultado do sítio B (996,0 ±119,0 EPM) e ao
do controle de campo (447,5 ±36,9 EPM),   no mesmo período, bem como, ao da referência de laboratório




 Figura  21.  Variação  da  atividade  da  Che  do grupo  dos peixes  (O.  niloticus):  1=  referência  de  laboratório  (0
dia), 2= controle de campo (15, 30 e 45 dias),   3  =  sítio  A (15 dias),  4  =  sítio  B (15,  30,  45 e  60 dias).  Todos os valores
são representados em termos de média ± EPM.
(**),  (***)  =  valor  significativamente  diferente  ao  da  referência  de  laboratório  para  as  significâncias  de  p  <  0,01  e
0,001, respectivamente.
(aa),  (aaa)  =  valor  significativamente  diferente  ao  do controle  de  campo  para  as significâncias  de  p  <  0,01  e  0,001,
respectivamente.
 (b) = valor significativamente diferente ao do sítio B na primeira quinzena para a  significância  de p <  0,05.
4.3.5 Análise de metabólitos
4.3.5.1 Glicose
No sítio B, a concentração da glicose não apresentou uma variação regular.  Na  primeira  coleta  foi
de  81,5  mg/dL  ±1,1  EPM;  na  segunda,  foi  de  67,2  ±3,9  EPM.  Na  terceira  coleta  atingiu  o  maior  valor
(123,2  mg/dL  ±11,0  EPM),  resultado  significativamente  superior  ao  da  referência  de  laboratório  (38,0
mg/dL),  bem  como  ao  do  controle  de  campo  deste  período  (61,5  mg/dL  ±7,0  EPM).  Ao  final  do
experimento (sessenta dias) seu valor foi de 55,9 mg/dL ±2,8 EPM. Em todas as coletas,  com exceção da
última,  a  concentração  da  glicose  manteve-se  significativamente  superior  à  da  referência  de  laboratório
(Figura 22).




81,5 mg/dL ±1,18 EPM, após quinze dias de exposição. Estes valores superaram significativamente o
valor da referência de laboratório (38,0 mg/dL) no mesmo período  (Figura 22).
Figura  22.  Variação  da  concentração  de  glicose  do  grupo  dos  peixes  (O.  niloticus):  1=  referência  de
laboratório (0 dia), 2= controle de campo (15, 30 e 45 dias),  3 = sítio A (15 dias), 4 = sítio B (15, 30, 45 e 60 dias). Todos
os valores são representados em termos de média ± EPM.
(*),  (**),  (***)  =  valor  significativamente  diferente  ao  da  referência  de  laboratório  para  as  significâncias  de  p  <  0,05;
0,01 e 0,001, respectivamente.
(aaa) = valor significativamente diferente ao do controle de campo para a significância de 
p< 0,001.
4.3.5.2 Triacilgliceróis
A concentração  de  triacilgliceróis  até  a  terceira  coleta  apresentou  tendência  de  aumento  quando,
nesta, atingiu o valor de 1083,7 mg/dL ±136,5 EPM, resultado significativamente superior  ao da referência
de  laboratório  (262,0  mg/dL)  e  ao  do  controle  de  campo  (542,1  mg/dL  ±140,0  EPM)  neste  período.  Na
última  coleta  o  valor  foi  de  683,7  mg/dL  ±34,3  EPM.  A  concentração  de  triacilgliceróis,  no  sítio  A,  após
quinze dias de exposição, foi de 603,8 mg/dL ±65,8 EPM, significativamente superior  à do  sítio B  que foi




Figura  23.  Variação  da  concentração  de  triacilgliceróis  do  grupo  dos peixes  (O.  niloticus):  1=  referência  de
laboratório (0 dia), 2= controle de campo (15, 30 e 45 dias),  3 = sítio A (15 dias), 4= sítio B (15, 30, 45 e  60 dias).  Todos
os valores são representados em termos de média ± EPM.
(**),  (***)  =  valor  significativamente  diferente  ao  da  referência  de  laboratório  para  as  significâncias  de  p  <  0,01  e
0,001, respectivamente.
(a),  (aa)  =  valor  significativamente  diferente  ao  do  controle  de  campo  para  as  significâncias  de  p  <  0,05  e  0,001,
respectivamente.
(bb) = valor significativamente diferente ao sítio B para a significância de p < 0,01.
4.3.5.3 Colesterol total
O colesterol  total,  no sítio B, apresentou o maior  valor na terceira  coleta (231,7 mg/dL ±13,9 EPM),
resultado  significativamente  superior  ao  da  referência  de  laboratório.  No  final  do  experimento  (sessenta
dias),  apesar  do  declínio,  o  valor  de  168,5  mg/dL  ±10,6  EPM  ainda  foi  considerado  significativamente
superior  ao da referência de laboratório  (108 mg/dL).  Na  primeira  e  segunda  coleta  os  valores  foram  de
136,3 ±16,0 EPM e 138,112 ±5,0 EPM, respectivamente. A concentração do colesterol  total,  no sítio A, foi
de  170,2  mg/dL  ±13,0  EPM,  significativamente  superior  à  da  referência   de  laboratório  (108,0  mg/dL)





Figura  24.  Variação  da  concentração  de  colesterol  total  do  grupo  dos peixes  (O. niloticus): 1=  referência  de
laboratório (0 dia), 2=  sítio A (15 dias), 3= sítio B (15, 30, 45 e 60 dias). Todos os valores são representados  em  termos
de média ± EPM.
(**),  (***)  =  valor  significativamente  diferente  ao  da  referência  de  laboratório  para  as  significâncias  de  p  <  0,01  e
0,001, respectivamente.
4.3.5.4 Colesterol ligado a lipoproteínas de alta densidade (HDL-C)
A concentração do HDL-C,  no sítio B, superou de forma significativa  a da referência de laboratório
na segunda, terceira  e quarta coleta.   O  maior  valor,  231,9  mg/dL  ±42,6  EPM,  foi  observado  na  terceira
coleta.  Ao término da exposição de sessenta dias  sua concentração foi  de  140,2  mg/dL  ±8,4  EPM,  que,
apesar da redução, ainda se manteve superior ao resultado da primeira coleta (57,5 mg/dL ±3,1 EPM). 
 A concentração do HDL-C,  no sítio A, foi  de 149,5 mg/dL ±33,0 EPM, resultado significativamente
superior  ao do sítio B (57,5 mg/dL ±3,1 EPM) e, ao do controle de campo  (84,1  mg/dL  ±1,1  EPM),  após




Figura  25.  Variação  da  concentração  de  HDL-C  do  grupo  dos  peixes  (O.  niloticus):  1=  referência  de
laboratório (0 dia), 2= controle de campo (15, 30 e 45 dias), 3= sítio A (15 dias),  4=  sítio  B (15,  30,  45 e  60 dias).  Todos
os valores são representados em termos de média ± EPM.
(*),  (**),  (***)  =  valor  significativamente  diferente  ao  da  referência  de  laboratório  para  as  significâncias  de  p  <  0,05;
0,01 e 0,001, respectivamente.
(a),  (aaa)  =  valor  significativamente  diferente  ao  do controle  de  campo  para  as  significâncias  de  p  <  0,05  e  0,001,
respectivamente.
 (bb) = valor significativamente diferente ao do sítio B na primeira quinzena para a significância de p < 0,01. 
4.3.5.5 Colesterol ligado a lipoproteínas de baixa densidade (LDL-C)
No  sítio  B,  a  concentração  de  LDL-C  apresentou  um  perfil  de  declínio  constante  durante  todo  o
período  do  experimento.  Na  primeira  coleta  sua  concentração  foi  de  51,3  mg/dL  ±5,9  EPM,  ao  final  da
exposição de sessenta dias  atingiu a menor concentração (28,3 mg/dL ±4,5 EPM).  O valor de 36,7 ±1,12
EPM, referente à terceira coleta foi  significativamente inferior  ao do controle de campo (113,9 ±7,2 EPM),
no mesmo período.
A concentração do LDL-C,  no sítio A, foi  de 141,1 mg/dL ±52,2 EPM, significativamente superior  à
do sítio B (51,3  mg/dL  ±5,9  EPM),  após  quinze  dias  de  exposição,  resultado  também  significativamente




Figura 26. Variação da concentração  de  LDL-C dos peixes  (O. niloticus): 1=  referência  de  laboratório  (0  dia),
2= controle  de  campo  (15,  30 e  45 dias),   3=  sítio  A (15 dias),  4=  sítio  B (15,  30,  45  e  60  dias).  Todos  os  valores  são
representados em termos de média ± EPM.
(**) = valor significativamente diferente ao da referência de laboratório para a significância de p < 0,01.
(aaa) = valor significativamente diferente ao do controle de campo para a significância de p < 0,001.
(bb) = valor significativamente diferente ao do sítio B na primeira coleta para a significância de p <  0,01.
5. DISCUSSÃO
A  metodologia  de  exposição  dos  peixes  às  águas  do  Rio  Canoas,  em  gaiolas,  demonstrou-se
eficiente,  pois  não  ocorreram  problemas  com  as  mesmas,  nem  com  os  peixes.  A  maneira  pela  qual  os
peixes foram alimentados foi satisfatória conforme observação visual in loco e confirmada pelos resultados
do  índice  geral.  Índice  geral  é  um  parâmetro  normalmente  utilizado  em  trabalhos  de  campo  com  a
finalidade de se avaliar a condição geral do organismo em estudo.  
Não houve a interferência ou impacto de  outros  fatores  tais  como,  por  exemplo,  a  temperatura  da
água,  cujo  valor  médio  foi  médio  de  21,8ºC,  e  a  precipitação  pluviométrica,  pois  não  houve  variação
significativa  destes,  durante  todo  o  período  da  realização  do  experimento.  Destaca-se,  portanto,  que  os
resultados  dos  parâmetros  bioquímicos  deste  estudo  não  sofreram  a  influência  da  variação  de  fatores




5.1 Estudo da qualidade da água com base em parâmetros físico- 
      químicos
Embora  as  análises  físico-químicas,  da  água  do  Rio  Canoas,  não  tenham  sido  realizadas
diretamente neste estudo, estas foram efetuadas em estudo paralelo,  nos laboratórios  da UFSC. Como o
resultado destas  análises  tem  implicação  direta  nos  resultados  com  parâmetros  biológicos,  estes  serão
discutidos a seguir, nesta seção.
Os  resultados  das  determinações  físico-químicas  (condutividade,  fenóis  totais  e  sulfetos)  das
amostras de água do Rio Canoas, obtidos por Paiva (2004)  nos mesmos sítios e período onde as gaiolas
com os peixes foram colocadas,  demonstraram que as alterações na  qualidade  da  água  do  Rio  Canoas
são acentuadas,  em função da presença da Indústria Klabin.  Evidenciaram também que o sítio  B,  apesar
da distância  de  aproximadamente  5km  a  jusante  do  ponto  de  despejo,  ainda  está  sob  forte  impacto  do
efluente  despejado  no  rio.  Entre  as  alterações  observadas  destaca-se  o  aumento  da  concentração  dos
sulfetos,  fenóis  totais  e  condutividade,  indicadores  de  poluição  própria  da  indústria  de  polpa  celulósica,
excetuando-se o teor de fósforo total, cuja contribuição do efluente não foi muito acentuada (Tabela 03).  
Tabela  03 -  Resultados das análises  físico-químicas  da  água  do Rio  Canoas  no  município  de  Correia  Pinto,






















Sítio A 20/01/03 0.31 0.24 0.04 0.2 0,09 0,79 0.049
Sítio B 20/01/03 0.32 0.34 0.07 0.1 0,10 0,99 0.059
Sítio B 03/03/03 0.33 0.57 0.07 0.3 0,16 0,99 0.052
Sítio B 08/04/03 0.45 0.49 0.11 0.8 0,06 1,01 0.053
Rio  das
Pombas
08/04/03 0.38 0.36 0.13 0.9 0,16 0,58 0.052
Rio  Tributos
(foz)



















16/05/03 0.59 4.01 - 0,33 0,86 0,65 0.272









A  análise  dos  mesmos  parâmetros  no  Rio  Tributos,  afluente  do  Rio  Canoas,  com  foz  anterior  ao
local  de  lançamento  de  rejeitos  pela  indústria,  mas  receptor  dos  despejos  domésticos  do  município  de
Correia  Pinto,  demonstrou que naquele rio  não há presença dos contaminantes acima referidos,  mas sim
de elevado teor de fósforo  total  e  de  nitrogênio,  advêm  do  lançamento  dos  despejos  domésticos.  Desta
forma, é compreensível que os níveis de fósforo total  e nitrogênio estivessem reduzidos no rio  Canoas,  em
relação ao Rio Tributos que é um rio de pequeno porte. 
Também  no  Rio  das  Pombas,  afluente  localizado  3  Km  após  o  local  de  despejo  do  efluente,  foi
observado  resultado  semelhante  ao  da  água  do  Rio  Tributos  com  níveis  reduzidos  de  fenóis  e  sulfetos,
além  do  fósforo  total  e  da  amônia.  Resultado  justificado  pelo  fato  de  que  este  rio  não  recebe,
significativamente,  nenhum tipo de  despejo  doméstico  ou  industrial.  Portanto,  o  elevado  teor  de  fenóis  e
sulfetos e da condutividade no rio Canoas foi associado ao lançamento do efluente pela indústria.
Aqui  cabe ressaltar  que apesar  dos  resultados  da  determinação  de  fenóis,  sulfetos  e  fósforo  total
indicarem  valores  inferiores  aos  do  sítio  B,  no  sítio  A,  neste  também  foram  observadas  alterações  na
citologia  e  histologia  dos  fígados  e  brânquias  dos  peixes,  embora  de  menor  intensidade  do  que  as
observadas no sítio B.
A qualidade físico-química da água do sítio controle também foi avaliada por Paiva (2004).  Em seus
resultados todos os parâmetros analisados nas amostras de água do sítio  controle  apresentaram  valores




controle foram os seguintes:  condutividade,  0,04  µS/cm;  Fenol  AAP  e  fenol  Folin,  não  foram  detectados;
sulfeto, 0,05 mg/L e fósforo total, 0,1 mg/L (Tabela 3). 
5.2 Avaliação da qualidade da água com base em parâmetros  
      biológicos
5.2.1 Testes de toxicidade aguda
Paralelamente a este estudo, foram desenvolvidos,  nos laboratórios  da UFSC, testes de toxicidade
aguda,  com amostras de água dos locais  estudados  no  Rio  Canoas  e  do  efluente  da  indústria  de  polpa
celulósica local. 
As  respostas  destes  testes  de  toxicidade  aguda,  obtidas  por  Paiva  (2003),  utilizando  Daphnia
magna
 e  Vibrio  fischeri  (teste  Lumistox),  expostos  ao  efluente  da  indústria  e  amostras  de  água  do  rio
Canoas coletadas nos mesmos sítios deste experimento e no mesmo período deste estudo, não indicaram
a presença  de  efeitos  de  toxicidade  aguda,  apesar  dos  parâmetros  físico-químicos  terem  demonstrado
alterações na qualidade da água. A ausência de efeitos  agudos  contrastou  com  as  respostas  biológicas
dos testes de toxicidade crônica obtidas  no presente estudo, as quais evidenciam claramente a presença
de  danos  celulares,  como  será  discutido  adiante.   Tal  comportamento  também  foi  observado  em
experimentos de laboratório.
Para  Quevedo  et  al.  (2001),  o  emprego  de  testes  que  avaliam  a  toxicidade  aguda  de  diversos
poluentes  em  efluentes  industriais  permite  determinar  possíveis  impactos  que,  às  vezes,  a  simples
caracterização físico-química da água não revela.   Os resultados  obtidos  neste  estudo  sustentam  a  idéia
de que a avaliação da toxicidade aguda não é suficiente para a determinação de alterações na qualidade
do meio ambiente, quando analisada isoladamente, como bem ilustra este caso. 




Neste estudo, as indicações sítio A e B corresponderam respectivamente aos locais  de estudo que
estão  localizados  a  10Km  a  montante  do  ponto  de  despejo  da  indústria,  e  a,  aproximadamente,  5km  a
jusante do mesmo ponto conforme indicado na metodologia  (Figura 04).   Estes sítios foram definidos com
a finalidade de se avaliar  o impacto específico do efluente da indústria  de polpa e papel,  já que nos sítios
pesquisados não há outro tipo de atividade, conforme foi constatado em visitas de campo.
O sítio A foi inicialmente definido como sítio controle do experimento.  Contudo, esta escolha não se
mostrou  adequada  porque  foram  constatadas  alterações  nos  parâmetros  pesquisados  (bioquímicos,
citológicos  e histológicos)  nos peixes estudados neste local.  Tais alterações são indicativas  da  presença
de impacto ambiental  também neste sítio.  Aqui  cabe ressaltar  o fato de que existe uma outra indústria  de
polpa  de  celulose,  também  pertencente  à  Klabin,  distante  aproximadamente  45  km  a  montante  da
Klabin/Celucat.  Por esta razão foi  estabelecido  outro sítio livre de contaminações para a avaliação de um
grupo de peixes controle do experimento, in situ. Esta etapa foi desenvolvida no ano de 2004,  portanto,  um
ano após o início dos estudos, pois a aproximação do inverno em 2003 impossibilitou que neste ano novos
testes fossem realizados. 
Também se considerou apropriado utilizar os resultados obtidos  em outros estudos no Laboratório
de  Avaliação  Toxicológica  da  UFSC,  para  fins  de  comparação.  Tal  procedimento  se  mostra  muito
interessante,  inclusive em termos conceituais,  uma vez que nos possibilita  validar  a  metodologia  utilizada
em laboratório, bem como avaliar a influência de fatores sazonais nos parâmetros em estudo.
Portanto,  nesta discussão,  foram ressaltados dois  enfoques,  um que  relaciona  os  resultados  entre
os dois  sítios A e B, e um segundo que considera os dados obtidos  no sítio B  e  os  relaciona  com  os  do
sítio controle e com o da referência de laboratório da UFSC.
5.2.2.1 Estudo comparativo entre os resultados do sítio A e sítio B
Para efeitos  de comparação entre os  sítios  A  e  B,  optamos  por  selecionar,  no  sítio  B,  apenas  os
resultados referentes ao único período de obtenção de amostras no sítio  A,  por  motivos  já  mencionados.





O índice  geral  dos  peixes  estudados  foi  de  4,3  g/cm  no  sítio  A,  de  4,2  g/cm  no  sítio  B,  e  o  do
controle foi de 5,4 g /cm, após quinze dias de exposição. 
Índice  geral  é  um  valor  cujo  cálculo  leva  em  consideração  o  tamanho  e  o  peso  do  animal.  É
considerado um indicador do estado geral do indivíduo, em especial  quando o mesmo atravessa todo seu
ciclo de vida nas condições em que é avaliado.  Em experimentos de longo prazo e com espécies  nativas,
este  índice  reveste-se  de  uma  importância  muito  grande,  uma  vez  que  permite  demonstrar  o  quanto  as
condições ambientais afetam o crescimento e o desenvolvimento das espécies  em estudo. As estatísticas
têm demonstrado que este índice é diretamente proporcional à qualidade ambiental (HEATH, 1995).        
Neste estudo, este parâmetro foi utilizado para se avaliar a condição geral dos peixes no período do
experimento,  que foi  relativamente curto. Além disso,  os peixes  foram  trazidos  de  outro  local.  Portanto,  a
conotação  ou  significado  deste  parâmetro  para  um ou  outro  tipo  de  estudo  é  diferente.  Em  que  pesem
estas ressalvas, a diferença observada entre o valor do índice geral  dos peixes do controle de campo e o
dos  peixes  dos  sítios  A  e  B,  indicou  que  não  se  pode  descartar  a  influência  da  qualidade  da  água  na
determinação do índice geral  dos peixes,  mesmo em experimentos de curto prazo. Esta  diferença,  que  é
bastante significativa,  demonstra,  portanto,  que  no  estado  geral  dos  peixes  preponderou  a  qualidade  da
água como fator determinante, em ambos os sítios.  
Em  relação  às  alterações  das  células  sangüíneas  e  tecidos  (fígado  e  brânquias)  estas  foram
semelhantes nos dois sítios. A análise citológica  sangüínea indicou alterações na membrana plasmática e
no núcleo, além  da  presença  em  maior  proporção  de  eritrócitos  imaturos.  O  tecido  hepático  apresentou
hipertrofia  e alterações,  como a  vacuolização  do  citoplasma,  causadas  pela  infiltração  de  lipídios  e  pelo
deslocamento do núcleo. Aqui  deve  ser  destacado  que  as  diferenças  entre  os  dois  sítios  são  de  ordem
quantitativa e não qualitativa, ou seja, os tipos de danos celulares são semelhantes,  a extensão dos danos
é que foi diferente, tendo sido, observadas alterações mais pronunciadas no sítio B.
Semelhantes  aos  resultados  deste  estudo,  existem  numerosos  relatos  de  alterações
histopatológicas  em  peixes  expostos  a  poluentes,  como,  por  exemplo,  aos  organoclorados,
organofosforados,  carbamatos  e  fenol.  As  alterações  citadas  incluem  o  aumento  de  vacúolos  no
citoplasma e mudanças na forma do núcleo, entre outras (HEATH, 1995).
A análise histológica das  brânquias  indicou  que  estas  apresentaram  hipertrofia  do  tecido  epitelial




que poluentes, tanto inorgânicos como orgânicos, afetam os tecidos das brânquias.  Este tipo de alteração
induz a redução da difusão de oxigênio para o sangue, e por conseqüência,  causa hipóxia interna, sendo
um  dos  efeitos  a  elevação  do  hematócrito  (HEATH,  1995).  Este  resultado  pode,  portanto,  explicar  o
aumento  do  hematócrito  observado  neste  estudo,  tanto  no  sítio  A  como  no  sítio  B,  a  partir  da  segunda
coleta.
Corroborando  os  resultados  deste  estudo,  outros  também  demonstraram  que  os  efluentes  de
indústrias  de  papel  e  celulose  podem  causar  efeitos  deletérios  em  organismos  aquáticos,  por  exemplo,
alterações  morfológicas  em  células  sangüíneas  e  modificações  fisiológicas  e  histológicas  em  fígado
(OWENS,  1991).  Também  em  estudos  anteriores,  nos  laboratórios  da  UFSC,  os  peixes  exibiram
alterações muito semelhantes às observadas neste estudo (SOARES et al., 1997). 
A  hematopoiese  em  peixes  teleóstolos  ocorre  tanto  no  fígado  quanto  no  baço.  Conforme  Heath
(1995),  vários fatores  influenciam  os  valores  da  taxa  de  hemoglobina  e  concentração  do  hematócrito  de
peixes, citando os poluentes químicos, os quais podem responder  por aumentos e reduções das medidas
dos parâmetros hematológicos.  Cita  também que, em  peixes  expostos  ao  efluente  da  indústria  de  polpa
celulósica,  foram observadas alterações dos parâmetros hematológicos,  como por exemplo,  anemia.  Por
outro  lado,  alterações  na  quantidade  de  células  sangüíneas  e  concentração  de  hemoglobina  podem
significar  apenas  um processo  adaptativo  às  condições  locais,  entre  elas  a  própria  disponibilidade  de
oxigênio. 
 A  concentração  de  hemoglobina  nas  amostras  do  sítio  B  apresentou  tendência  regular  à
redução,  após quinze dias  de  exposição.  E  somente  o  resultado  da  exposição  de  sessenta  dias  (6,4
mg/dL  ±  0,2  EPM),  foi  significativamente  inferior  ao  da  referência  de  laboratório  (7,4  mg/dL).  Por
problemas analíticos, que inviabilizaram a análise, não apresentamos o resultado do sítio A.
O resultado  da  taxa  do  hematócrito,  no  sítio  A,  foi  de  29,0%  ±0,9  EPM,  valor  significativamente
superior ao da referência de laboratório  (23,0%) e ao do controle de campo (22,8 mg/dL ± 0,9 EPM),  em
quinze dias de exposição. Contudo em relação ao sítio B, não houve diferença significativa.  Neste período
o resultado do sítio B (22,9% ±1,4 EPM) foi  semelhante ao da referência de laboratório,  bem como, ao do




Embora a componente devida a fatores ambientais diferentes da presença de poluentes não possa
ser  descartada,  a  diferença  na  taxa  de  hematócrito  pode  ser  considerada  como  um  efeito  tóxico
provocado pelo lançamento do efluente. Tal suposição se justifica pelo fato de que, no sítio B, o resultado
da primeira coleta apresentou valor semelhante ao da referência de laboratório que foi  de 23,0%, diferente
das demais  coletas.  Na mesma direção,  estudos de Andersson et al.  (1998)  demonstraram  que  tanto  os
valores  da  taxa  do  hematócrito  assim  como  os  da  concentração  da  hemoglobina  em  peixes  de  sítios
poluídos  por  efluentes  de  papel  e  celulose  sempre  foram  superiores  aos  valores  observados  em  peixes
não expostos.
A determinação das alterações da atividade enzimática de algumas enzimas plasmáticas como, por
exemplo,   aspartato  aminotransferase  (AST),  alanina  aminotransferase  (ALT),  fosfatase  alcalina  (FA)  e
gama glutamil transferase (γ-GT), é utilizada para avaliar um possível dano hepático em humanos. Também
em  peixes  este  raciocínio  é  válido.  O  aumento  da  atividade  destas  enzimas  no  sangue  é,  em  geral,
indicativo  de dano celular.  Como as enzimas são específicas de determinados  tecidos,  estas  podem  ser
utilizadas como biomarcadores  específicos.  Neste  sentido  a  ALT,  a  AST  e  a  FA  têm  sido  utilizadas  em
análises clínicas tradicionais,  como biomarcadores  de  lesões  do  fígado  e  do  miocárdio,  e  a  redução  da
atividade  da  colinesterase  plasmática  como  indicativo  da  exposição  a  agrotóxicos  (HEATH,  1995).
Estudos  com  peixes  têm  demonstrado  que  mudanças  na  atividade  enzimática  são  decorrentes  de
alterações bioquímicas induzidas por poluentes, entre outros, dioxinas e metais (HEATH, 1995). 
Nos sítio A e B, no período de quinze dias de exposição,  os resultados da atividade da AST, da FA
e da Che foram superiores aos da referência de laboratório. 
O valor do controle de campo foi superado somente pela colinesterase, tanto no sítio A, como, no do
sítio B, na primeira quinzena. 
No sítio A, apenas a atividade da γ-GT foi significativamente superior ao resultado do sítio B.
Os  valores  elevados  das  enzimas  plasmáticas  estudadas  foram  associados  com  as  alterações
apontadas  na  histologia  do  fígado.  Contudo,  valores  reduzidos  da  atividade  enzimática,  em  peixes
expostos  a  poluentes  por  longos  períodos  (maiores  que  6-8  meses),  podem  ser  esperados,  já  que,  em
peixes,  a  atividade  destas  enzimas  plasmáticas,  em  especial,  tem  como  característica  uma  elevação




ambientes  cronicamente  poluídos  apresentaram  níveis  plasmáticos  de  ALT  menores  do  que  peixes  em
ambientes não contaminados (ADAMS,  1990).  Por outro lado,  resultados  anteriores,  obtidos  em  estudos
desenvolvidos  nos  laboratórios  de  toxicologia  da  UFSC,  demonstraram  que  a  atividade  de  AST  e  ALT
aumentou em períodos curtos de exposição ao efluente da indústria  de papel  e celulose,  seguida por uma
redução de valores em períodos mais prolongados (quatro semanas) (SOARES et al., 2000). 
Bucher  e  Hofer  (1990)  também  apontam  que,  em  peixes,  o  período  de  aumento  da  atividade  de
enzimas no soro,  após intoxicação,  mostra-se de rápida duração e não é longo ou permanente  como  em
humanos. 
Enzimas hepáticas como a  superóxido  dismutase  (SOD),  juntamente  com  a  glutationa  peroxidase
(GP)  e  a  catalase  (CAT)  são  exemplos  de  enzimas  componentes  do  sistema  enzimático  de  proteção
endógena  das  células  contra  os  prejuízos  provocados  por  substâncias  tóxicas  e  oxidantes  endógenos
produzidos pelo seu metabolismo. A avaliação das possíveis alterações nestes níveis enzimáticos permite
caracterizar  a  presença  ou  não  de  estresse  oxidativo  nas  espécies  animais.  Corroborando  nossos
resultados, alterações hepáticas nestes sistemas foram constatadas,  nos peixes deste estudo, a partir  de
resultados obtidos em estudos desenvolvidos no Laboratório  de Ecofisiologia  Respiratória  da UFSC, sob
a  coordenação  do  professor  Danilo  Wilhlem  Filho.   As  mudanças  observadas  na  concentração  dos
parâmetros  foram:  aumento  de  glutationa  reduzida  (GSH)  e  dos  níveis  enzimáticos  evidenciados  pelo
aumento glutationa S-transferase (GST), catalase (CAT) e glutationa redutase (GR). Os valores obtidos,  em
ambos os sítios, foram mais elevados que os do controle (Comunicação pessoal).
Os  metabólitos:  glicose,  triacilgliceróis,  colesterol  total,  HDL-C  e  LDL-C  superaram  os  valores  da
referência  de laboratório,  no sítio A. No sítio B somente a glicose superou a referência de laboratório.  Os
metabólitos  triacilgliceróis  e HDL-C,  do sítio A, superaram os resultados do grupo  controle  de  campo,  na
primeira quinzena.  Os valores dos triacilgliceróis, do HDL-C e do LDL-C, neste mesmo período,  no sítio A,
foram significativamente mais  elevados que os do sítio B. Este resultado permite,  por um lado,  supor  que
existem  demandas  metabólicas  diferentes.  Por  outro  lado,  deve-se  levar  em  consideração  que  a
mobilização do colesterol  e triacilgliceróis  no sangue depende de lipoproteínas,  que  são  produzidas  pelo
fígado. Portanto, numa disfunção hepática, a biossíntese destes transportadores pode ficar  comprometida,




Heath (1995)  relaciona indiretamente a mudança na concentração  de  carboidratos,  redução  inicial
seguida de aumento que exige a mobilização do glicogênio  hepático,  com o dano  às  brânquias  causado
por  efluente  de  polpa  de  celulose,  que  leva  à  hipóxia  interna  pela  redução  do  oxigênio  arterial.  Cita,
também,  que  níveis  aumentados  de  glicose  sangüínea  ocorrem  em  momentos  de  estresse  e  tendem  a
voltar a valores normais após a adaptação do peixe.  Cita,  ainda,  que hiperglicemia  com aumento de 80%
na concentração de glicose sangüínea foi observada em peixes expostos ao efluente de polpa de celulose.
 
Os  resultados  obtidos  na  avaliação  de  defesas  antioxidantes  em  estudos  desenvolvidos  no
Laboratório  de  Ecofisiologia  Respiratória  da  UFSC,  pelo  professor  Danilo  Wilhlem  Filho  (Comunicação
pessoal),  confirmaram  os  deste  estudo,  onde  as  variações  dos  parâmetros  bioquímicos,  citológicos  e
histológicos  apontaram para danos em ambos os sítios,  A e  B.  Isto  é,  a  metodologia  utilizada  conseguiu
diagnosticar a existência de impacto ambiental numa região mais ampla que a esperada.
5.2.2.2  Estudo  comparativo  entre  os  resultados  do  sítio  B,  os  do  sítio  controle  e  os  do  grupo
referência de laboratório.
No  segundo  enfoque  foram  comparados  somente  os  resultados  das  amostras  do  sítio  B  com  os
valores do sítio controle, e com os do grupo referência obtidos nos Laboratórios da UFSC. 
Conforme já abordado no texto anterior,  neste estudo o parâmetro índice geral  foi  utilizado para se
avaliar  a  condição  geral  dos  peixes  no  período  do  experimento.  A  média  do  índice  geral  dos  peixes
expostos no sítio B foi de 4,6 g/cm, enquanto que o valor médio do controle de campo foi de 6,1 g/cm. Este
resultado aponta, portanto, para a influência da qualidade ambiental na condição geral dos peixes.      
Como já discutido,  as células sangüíneas dos peixes coletados no sítio B apresentaram  uma  série
de  alterações  morfológicas  na  membrana  plasmática  e  núcleo.  A  histologia  do  fígado  e  das  brânquias,
associada  às análises bioquímicas e hematológicas confirmou a presença de alterações hepáticas como
a hipertrofia e a vacuolização do citoplasma.  Entre a primeira  e a segunda coleta,  as alterações celulares
observadas  foram  bastante  intensas,  tendo  sido  atenuadas  na  terceira  e  quarta  coleta,  porém  ainda




peixes ao efluente BKME, conforme os resultados apresentados por Rosa et al., (2003). 
Os  resultados  demonstraram,  portanto,  que  podem  ocorrer  alterações  celulares  e  teciduais
acentuadas, apesar da ausência de sinais agudos, como a morte.
Conforme  Schreck  e  Moyle  (1990),  a  concentração  de  hemoglobina  e  a  taxa  do  hematócrito  são
índices primários da capacidade de transporte e da habilidade do organismo em suprir o seu requerimento
metabólico  de  oxigênio.  Por  outro  lado,  para  organismos  aquáticos,  tais  índices  dependem  da
disponibilidade de oxigênio no meio.
A  concentração  de  hemoglobina  apresentou  valores  elevados  já  na  primeira  coleta  (8,1  mg/dL  ±
0,09  EPM),  com  tendência  constante  à  diminuição  após  a  segunda  coleta,  contudo,  apenas  na  quarta
coleta  sua  concentração  foi  considerada  significativamente  inferior  à  da  referência  de  laboratório  (7,4
mg/dL) não apresentando valores significativamente diferentes aos do controle de campo,  nos respectivos
períodos. 
No sítio B, o resultado do hematócrito  da primeira  coleta (22,9% ± 1,4 EPM) ficou próximo ao valor
da referência de laboratório (23%,0) e ao do controle de campo (22,8 mg/dL ± 0,9 EPM).  Os resultados da
segunda  (34,4  ±1,3  EPM),  terceira  (30,9  ±1,2  EPM)  e  quarta  (28,6  ±1,3  EPM)  coleta  superaram  o  da
referência  de  laboratório.   O  controle  de  campo  foi  superado  apenas  pelo   valor  da  segunda  e  terceira
coleta, nos períodos correspondentes. Em estudos de laboratório, valores de hematócrito em torno de 34%
têm  sido  observados  em  peixes  (tilápias),  submetidos  à  exposição  a  efluentes  de  indústria  de  papel  e
celulose, bem como, a níveis elevados de estresse,  incluindo estresse por agitação mecânica,  (SOARES,
et  al.,  2000).  Assim,  relacionamos  a  elevação  do  hematócrito  na  segunda  coleta,  não  com  o  manuseio,
transporte ou permanência dos peixes na gaiola, alterações que também seriam visíveis no grupo controle,
mas, possivelmente,  com o processo  de  estresse  metabólico  às  condições  do  meio.  A  diferença  obtida
entre os resultados do experimento e os do laboratório  se justifica  pela  oxigenação  permanente  da  água
dos aquários, no laboratório, o que resulta no maior aporte de oxigênio aos peixes. Portanto, o aumento da
taxa do hematócrito  pode estar  indicando uma menor disponibilidade  de oxigênio,  ou uma hipóxia interna
por dano branquial.    
A  taxa  do  hematócrito  apresentou  perfil  semelhante  aos  observados  em  estudos  anteriores  nos




resultados da citologia das células sangüíneas e da histologia das guelras. 
Conforme  Schreck  e  Moyle  (1990),  a  manutenção  da  taxa  do  hematócrito  em  valores  elevados
reflete um aumento na concentração das células ou do seu volume pela entrada de água, ou seja,  aumenta
o volume mas o conteúdo de hemoglobina permanece constante já que este também mantém uma relação
com fatores osmorregulatórios. Esta é uma das reações típicas de estresse,  observada nos experimentos
de laboratório desenvolvidos na UFSC (SOARES, 2004).
A atividade enzimática da aspartato aminotransferase (AST) na primeira  (85,4 UI/dL ± 12,9 EPM) e
segunda (43,2 UI/dL ± 5,1 EPM) coleta apresentou valores significativamente superiores ao da referência
de laboratório (29,0 UI/dl). O resultado foi compatível com a histologia do fígado. 
Grizzle  e  Lovshin  (1996)  demonstraram  a  elevação  da  atividade  enzimática  da  AST  em  peixes
oriundos  de  águas  muito  poluídas,  ou  expostos  ao  dieldrin,  mas  consideraram  que  as  mudanças  da
atividade enzimática foram relativamente pequenas e a relacionaram com a presença de lesões teciduais
externas  nos  peixes.  Em  humanos,  valores  elevados  da  AST  são  indicativos  de  danos  hepatocelulares
graves, já que, nos hepatócitos, 80% desta enzima está localizada nas mitocôndrias.
O nível da ALT plasmática é usado no diagnóstico  da função hepática em humanos. Mas também é
utilizada como indicativa de danos em outros tecidos além do fígado, como, por exemplo, o rim (JOHNSEN
 
et al., 1995).
Neste estudo, a alanina aminotransferase (ALT) apresentou atividade enzimática significativamente
superior  à da referência de laboratório  somente na terceira  e quarta coleta,  no sítio B. Na  primeira  coleta
seu valor foi de 5,4 UI/dL ± 0,9 EPM, na segunda, foi  de 13,2 UI/dL ± 0,9 EPM, para,  em seguida,  no final
do experimento, atingir valor de 11,8 UI/dL ± 0,3 EPM. Este perfil de variação foi semelhante ao de estudos
anteriores de laboratório,  aumento seguido da tendência à redução dos valores,  destacando-se o fato  de
que  o  valor  da  quarta  coleta  ainda  foi  superior  ao  da  primeira  e  se  correlaciona  com  as  alterações
histológicas  de  fígado  observadas.     Portanto,  novamente  se  confirmou  o  fato  de  que  alterações
histológicas  são  acompanhadas  de  aumentos  da  atividade  enzimática  da  ALT  e  AST.  Considerando-se




permeabilidade  da  membrana  plasmática  destes,  por  necrose  ou  por  inflamação,  seja  identificado  pelo
aumento da atividade enzimática plasmática. 
A  atividade  da  fosfatase  alcalina  (FA),  no  sítio  B,  durante  o  experimento  apresentou  valores
significativamente  diferentes  aos  da  referência  de  laboratório  (13  UI/dL),   na  primeira  (32,2  UI/dL  ±3,8
EPM) e quarta coleta (36,0 UI/dL  ±5,4  EPM).  Contudo  em  relação  aos  resultados  do  controle  de  campo
nos respectivos períodos não apresentou alterações relevantes.  
A atividade da enzima fosfatase  alcalina,   nos  estudos  de  laboratório  tem  se  mostrado  sensível  à
exposição  ao  efluente  da  indústria  de  polpa  celulósica,  com  tendência  ao  aumento  de  sua  atividade.
Contudo, o perfil  e  os  valores  da  atividade  da  fosfatase  alcalina  das  coletas  no  sítio  B  e  do  controle  de
campo foram semelhantes.
A  elevação  das  transaminases  (AST  e  ALT)  nas  lesões  hepatocelulares  é  muito  marcada,  o  que
normalmente  coincide  com  uma  elevação  muito  pouco  nítida  da  fosfatase  alcalina,  ao  passo  que,  nas
obstruções,  as  transaminases  sobem  discretamente  enquanto  que  a  fosfatase  alcalina  se  eleva
consideravelmente (LAGUNA, 1978).
Os  resultados  da  atividade  enzimática  da  gama  glutamil  tranferase  (γ-GT)  não  apresentaram
diferenças em relação aos do controle de campo.  Estudos  anteriores,  nos  laboratórios  de  toxicologia  da
UFSC, não detectaram a atividade  desta  enzima  a  qual  tem  sido  observada  em  peixes  com  neoplasias
hepáticas.
A atividade enzimática da colinesterase foi determinada com a finalidade de se descartar a possível
influência  de  agrotóxicos  nos  resultados  deste  experimento  e  não  apresentou  um  perfil  definido  de
aumento ou diminuição. O resultado da primeira coleta foi  de 996,0 UI/dL ±119,0 EPM, na segunda, foi  de
1246,5  UI/dL ± 122,8 EPM, na terceira,  foi  de 690,7 UI/dL ±48,8 EPM e o da quarta  coleta  foi  de  1138,1
UI/dL ± 56,2 EPM. Esses  resultados  foram  significativamente  superiores  ao  da  referência  de  laboratório
(309,0 UI/dL), durante todo o experimento,  bem como aos valores do controle de campo nos  períodos  de




Assim,  considerando  que  o  efeito  de  exposição  de  peixes  e  de  outros  organismos,  incluindo  o
humano,  a  agrotóxicos  do  grupo  de  carbamatos  e  organofosforados  acarreta  a  redução  da  atividade
plasmática  de colinesterase,  os resultados da atividade desta enzima nos peixes,  neste estudo,  parecem
indicar  que  a  presença  de  defensivos  agrícolas,  quanto  a  este  aspecto,  não  é  importante  na  região
estudada. Por outro lado,  pelo fato de esta enzima ser produzida pelo fígado, a diferença entre os valores
das  médias  do  grupo  controle  e  as  do  grupo  em  exposição  no  sítio  B  pode  indicar  também  um  dano
hepático acentuado.
Em outros estudos que realizamos na serra catarinense foi observada uma redução de 46,7% na
atividade da acetilcolinesterase cerebral, em peixes nativos do Rio Canoas, no município de Urubici,
região de plantio de hortaliças e com uso maciço de pesticidas.
No  contexto  geral,  considerou-se  que  os  valores  das  atividades  das  enzimas  plasmáticas
pesquisadas  apresentaram  variações  irregulares  que  precisam  ser  melhor  entendidas.  Para  tanto,  a
repetição e aprofundamento do estudo de campo necessita incluir  novos parâmetros de análise como, por
exemplo, o das proteínas totais. 
Os  resultados  dos  metabólitos  glicose,  triacilgliceróis,  colesterol  total  e  HDL-C  apresentaram  a
maior  variação  na  terceira  semana,  quando  foram  observados  picos  nos  valores  dos  mesmos,  com
exceção do LDL-C que demonstrou uma tendência regular na redução dos valores.  O  comportamento  do
nível  plasmático  dos  metabólitos  estudados,  glicose,  triacilgliceróis,  colesterol  total  e  HDL-C,  pode,  por
outro  lado,  indicar  adaptações  fisiológicas  às  novas  condições  ambientais  no  rio.  Estudos  citam  que
peixes expostos a clorofenóis responderam com taxas de metabolismo elevadas.  No entanto, a exposição
crônica de peixes a fenóis inibiu a conversão do colesterol a hormônios esteróides e causou o aumento da
concentração  de  colesterol  no  fígado  e  no  sangue  (HEATH,  1995).  Soares  e  Moismann,  (2000),  em
experimentos  de  laboratório,  demonstraram  que  a  exposição  de  peixes  ao  efluente  BMKE  promove  a
redução da concentração plasmática de colesterol.




podem apenas estar  indicando a adaptação à dinâmica do rio,  diferente da  dos  aquários  do  laboratório,
particularmente  no  que  se  refere  ao  fator  correnteza.  Resultados  obtidos  por  Jeney  et  al.  (1996)
demonstram que a concentração de glicose no sangue do Rutilus  rutilus  após exposição aguda (72h) ao
BMKE se elevou durante o experimento,  de forma semelhante aos resultados deste estudo. No estudo de
Andersson et al.  (1998)  o  nível  alterado  de  glicose  plasmática  foi  indicativo  do  metabolismo  anormal  de
carboidratos, possivelmente resultante da alteração hormonal. 
Na  mesma  direção,  o  aumento  de  triacilglicerol  plasmático  pode  indicar,  também,  uma  nova
condição  fisiológica  caracterizada  por  uma  maior  mobilização  energética.  Em  estudos  anteriores
desenvolvidos em laboratório,  (SOARES et al., 2002),  a exposição desta espécie  a  este  tipo  de  efluente
acarretou  um  aumento  da  concentração  plasmática  de  glicose,  porém  redução  da  concentração  de
triacilgliceróis. 
5.2.2.3 Considerações finais
Destaca-se  que  as  enzimas  ALT  e  colinesterase,  dos  peixes  expostos  à  água  do  Rio  Canoas,
apresentaram variação mais  intensa na segunda coleta (30  dias).  Para  as  enzimas  AST,  ALT  e  FA,  nos
estudos do laboratório de Ecotoxicologia da UFSC, estas variações aconteceram normalmente no período
de  quinze  dias  de  exposição.   Em  relação  aos  resultados  dos  metabólitos  as  variações  mais  intensas
ocorreram na terceira coleta (45 dias).
Considerou-se  que  as  diferenças  obtidas  entre  os  resultados  do  controle  de  campo  e  os  da
referência  de laboratório  podem ser justificadas pelo fato de que o efluente nas  condições  de  laboratório
não sofre as mesmas interações físico-químicas e biológicas que o efluente no meio natural, onde a biota  é
muito  mais  rica.  Adicionalmente,  as  flutuações  de  luminosidade,  temperatura,  nutriente,  entre  outros
fatores, são muito diferentes entre experimentos de campo e de laboratório.   Entretanto,  em linhas gerais,
os resultados de laboratório e de campo exibiram uma certa correlação que permitiu  confirmar o potencial
de toxicidade do efluente, considerando as especificidades de cada ambiente. 
Também  como  conseqüência  destes  estudos  obteve-se  a  validação  da  metodologia  utilizada  em
experimentos de laboratório,  confirmando sua viabilidade e representatividade na expressão do potencial




Portanto,  a  avaliação  da  toxicidade  pode  e  deve  complementar  o  monitoramento  e  controle
baseado em métodos físico-químicos de análise, na tentativa de se melhorar os diagnósticos  ambientais  e
na  prevenção  de  danos  ambientais  mais  drásticos.  A  inclusão  destas  metodologias  induz  a  evidências
potenciais  de  se  efetuar  uma  avaliação  integrada  dos  efeitos  de  poluentes,  incluindo  os  devidos  a
substâncias desconhecidas, a efeitos sinérgicos, antagônicos ou aditivos, conforme Brito et al. (2003). 
6. CONCLUSÃO
   
As  alterações  dos  biomarcadores  histológicos  (fígado  e  brânquias),  células  sanguíneas,  enzimas
plasmáticas  e  metabólitos  dos  peixes,  observadas  neste  estudo,  demonstraram  que  a  metodologia
empregada de exposição  da  espécie  O.  niloticus  (tilápia)  e  de  avaliação  dos  parâmetros  biológicos  foi
sensível para identificar o impacto ambiental no Rio Canoas,  receptor  do efluente da indústria  de polpa de
celulose. Portanto, a avaliação da alteração dos parâmetros biológicos selecionados como biomarcadores
(tecidos,  enzimas e metabólitos)  indicaram a  existência  de  condições  ambientais  adversas  no  trecho  do
rio em estudo e a espécie aqui estudada serviu como um sensor biológico válido. 
Os elementos levantados nesta avaliação também demonstraram que os parâmetros físico-químicos
usuais,  previstos  na  legislação  para  o  monitoramento  da  qualidade  ambiental,  não  são  suficientes  para
indicar  os  efeitos  nocivos  sobre  os  peixes  não  refletindo,  por  si  sós,  a  real  condição  de  qualidade
ambiental e de saúde desse ecossistema. 
Por outro lado, os dados gerados indicaram que a poluição originada em locais anteriores ao trecho
em  estudo  foi  capaz  de  propagar-se  pelo  rio,  causando  danos  ambientais,  indicados  pelas  alterações
biológicas dos peixes, também constatadas no sítio A, localizado a montante (10 Km) do local  do despejo
do efluente da Klabin/Celucat e a jusante (40Km) de outra indústria de polpa de celulose, Klabin/Igaras. 
É  importante  salientar  que  estes  resultados  de  campo  validaram  tanto  os  dados  obtidos  como  a




alterações  dos  parâmetros  bioquímicos  plasmáticos  apresentaram  perfis  semelhantes  aos  observados
nos resultados de laboratório, na caracterização da toxicidade dos efluentes das mesmas indústrias.
Considera-se, portanto, que esta metodologia  poderá compor,  com outros parâmetros já utilizados,
um  modelo  para  o  monitoramento  da  qualidade  das  bacias  hidrográficas  do  Estado.  E  que  estes
resultados certamente deverão contribuir  para o surgimento de um banco de dados  sobre  os  parâmetros
estudados ainda inexistente na região. 
7. RECOMENDAÇÕES
Considera-se  que  experimentos  complementares  serão  necessários  para  que  se  possa  entender
melhor os efeitos, sobre os peixes, in situ, do impacto ambiental do lançamento do efluente da indústria  de
polpa de celulose. 
Portanto, recomenda-se que:
o  experimento,  com  o  grupo  controle  de  campo,  seja  repetido  para  que  sejam  confirmados  os
valores de referência, para esta espécie de peixe;
outros intervalos para a coleta das amostras devem ser testados e comparados com o aqui  utilizado
como, por exemplo,  o semanal,  para  que  se  possa  compreender  melhor  a  bioquímica  e  a  fisiologia  dos
peixes, in situ;
parâmetros bioquímicos como, por exemplo,  a  determinação  de  proteínas  plasmáticas  totais,  seja
incluída em novos estudos. 
Considera-se, também, que medidas urgentes devem ser tomadas pelos setores envolvidos para a
correção das alterações ambientais em curso no referido trecho do Rio Canoas.  Estas ações devem visar
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